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1. INTRODUCTION 
 
1.1 LA PERTE D’HABITAT COMME CAUSE MAJEURE DU 
DECLIN DE LA BIODIVERSITE 
L’accélération du taux d’extinction global des espèces est décrite par la communauté 
scientifique depuis de nombreuses années (Chapin et al., 2000 ; Baillie et al., 2004 ; Pimm et 
al., 2014). Ces taux d’extinction élevés, et croissants, touchent un grand nombre de taxons, et 
l’ensemble des régions du monde, avec néanmoins des différences régionales dans l’ampleur 
du phénomène. D’après l’UICN (2004), à l’échelle globale 13% des oiseaux, 39% des 
reptiles, 41% des amphibiens ou encore 25% des mammifères sont ainsi menacés 
d’extinction. Pour des groupes taxonomiques comme les insectes, les mollusques, les 
crustacés ou même les végétaux, il est plus difficile d’énoncer des tendances tant le nombre 
d’espèces décrites est faible par rapport au nombre total d’espèces au sein de ces taxons 
(Baillie et al., 2004). En plus des taux d’extinctions, un indice édité par le WWF, le « living 
Planet Index », montre une diminution de la taille populations de centaines d’espèces de 
vertébrés de 37 % entre 1970 et 2000 et des projections à l’horizon 2020 prévoyant une 
moyenne de 67% de régression par rapport à 1970 (WWF, 2016). Parmi les espèces marines, 
suffisamment connues pour être évaluées, 16% sont menacées d’extinction (Pimm et al., 
2014). Les espèces aquatiques non marines sont également touchées avec en Amérique du 
nord par exemple, 25,9% des amphibiens, 21,3 % des poissons et 22,8% des gastéropodes 
menacés d’extinction (Ricciardi & Rasmussen, 1999). Géographiquement, on note aussi des 
différences dans les taux d’extinction, les espèces tropicales, insulaires et de montagne étant 
plus menacées que les autres (Baillie et al., 2004). C’est notamment le cas au sein des 
mammifères, des oiseaux et des amphibiens, qui sont les groupes les mieux connus, mais cette 
tendance est probablement similaire dans l’ensemble des taxons (Baillie et al., 2004). Les 
degrés de menaces sont également différents selon les habitats, puisque la proportion 
d’espèces menacées y diffère largement. Par exemple pour les mammifères, les espèces d’eau 
douce sont menacées à 42% tandis que les espèces marines le sont à 21% (Baillie et al., 
2004). Globalement, si on prend en compte l’ensemble des taxons pour lesquels les 
informations sont suffisantes, 25% des espèces vivant en eau douce sont menacées 
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d’extinction contre 22% des espèces marines et 21% des espèces terrestres (Baillie et al., 
2004). 
Parmi les causes identifiées des atteintes à la biodiversité, la perte d’habitat figure 
comme la plus importante (Hanski, 2005 ; Pimm & Raven, 2000 ; IUCN, 2014), avec la 
fragmentation de ces habitats (Chapin et al., 2000; Fahrig, 1997; Tilman et al., 1994; 
Cushman, 2006). La perte ou la dégradation d’habitat consiste en la réduction de la surface 
disponible et favorable à une espèce au profit d’une matrice d’habitat moins favorable 
(Bender et al., 1998). La forte densité des populations humaines et leur taux de croissance 
important sont les principales causes de cette perte d’habitat et génèrent des pressions 
majeures sur la biodiversité (Pimm et al., 2014 ; McKee et al., 2004). Ainsi, en Grande 
Bretagne, Thompson & Jones (1999) ont montré une corrélation négative entre la densité de 
population humaine et le nombre d’espèces de plantes rares au niveau local. Aux Etats-Unis, 
la taille de la population humaine est l’une des variables permettant d’expliquer le mieux le 
nombre de taxons de mammifères menacés des différents états (Kirkland & Ostfeld, 1999). 
D’ici à 2050, en se basant sur les taux de variations actuels de la population humaine, McKee 
et al. (2004) estiment à 14.7% l’augmentation du nombre d’espèces qui seront directement 
menacées du fait de l’augmentation de la densité de population humaine. Ce n’est cependant 
pas l’augmentation de la densité des populations humaines qui explique directement les taux 
d’extinction des espèces mais plutôt l’usage des terres qui découle de cette densification 
(Thompsen & Jones, 1999). Le développement économique, l’exploitation des biens 
écologiques tels que les ressources en eau ou l’exploitation du bois, et la demande croissante 
en ressource alimentaire ont en effet des impacts directs sur la biodiversité, parmi lesquels on 
retrouve en premier lieu la destruction et la dégradation d’habitats naturels. En milieu 
terrestre, ce sont principalement l’aménagement d’infrastructures anthropiques (telles que les 
routes par exemple), l’urbanisation (c'est-à-dire l’augmentation de la taille des villes) 
(McKinney, 2006 ; Ramalho & Hobbs, 2012), ainsi que l’intensification et la modernisation 
des pratiques agricoles (Krauss et al., 2010 ; Pereira et al., 2010) qui en sont responsables. 
Entre 1950 et 2000, le nombre de villes de plus d’un million d’habitants est passé de 80 à plus 
de 300 au niveau global, et la tendance à une urbanisation croissante se poursuit, notamment 
dans les pays émergents (Satterthwaite, 2000). L’augmentation de la population humaine et 
des besoins en infrastructures nécessaires au développement économique, aux habitations, et 
aux déplacements des individus sont ainsi directement responsables de la destruction 
d’habitats naturels. On estime que d’ici 2030, la surface occupée par des zones urbaines aura 
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augmenté de 1.2 millions km² (Seto et al., 2012). La destruction d’habitat naturel par la 
construction d’infrastructures et l’urbanisation est directe mais s’accompagne aussi de la 
dégradation des habitats adjacents par la pollution et le dérangement dû à la présence humaine 
(McKinney, 2008).  
L’agriculture, via les activités de défrichement (notamment des forêts), l’augmentation 
des surfaces d’exploitation, la réorganisation et la régression des surfaces de prairies, ainsi 
qu’une homogénéisation des cultures pratiquées entraine une simplification des paysages 
(Tscharntke et al., 2005) qui a des impacts majeurs sur la biodiversité qu’ils accueillent. C’est 
le cas en Asie du sud, où entre 1880 et 1980 la population humaine a augmenté de 262% 
tandis que le couvert forestier, et donc les espèces que cet habitat accueille, a diminué de 29% 
pour laisser place majoritairement à des rizières ou des cultures d’exportation comme la noix 
de coco ou l’huile de palme (FAO, 1997). A l’échelle mondiale, l’étendue des forêts est 
passée de 31,6% à 30,6% de la superficie terrestre entre 1990 et 2015 et cette conversion des 
forêts en terres agricoles se poursuit, notamment dans les zones tropicales, même si son 
intensité diminue (Baillie et al., 2004 ; Butchart et al., 2010 ; MacDicken et al., 2016). 
L’organisation des nations unies pour l’alimentation et l’agriculture a par exemple estimé le 
taux de perte d’habitat forestier annuel à 0,49% en Afrique et 0,40% en Amérique du sud 
entre 1990 et 2015 (MacDicken et al., 2016).  
Parmi les autres types d’habitat dont la diminution de surface est considérée comme 
très forte, on retrouve les zones humides qui ont perdu 50% de leur surface du fait des 
activités humaines, notamment pour l’agriculture (Zedler & Kercher, 2005), et ce 
principalement durant la première moitié du XXème siècle pour les pays de l’hémisphère nord 
(Moser et al., 1996). Au niveau mondial depuis 1900, le taux de perte des zones humides est 
évalué de 64 à 71% (Davidson, 2014). Ce rythme est plus rapide que n’importe quel autre 
écosystème, et cette tendance ne s’inverse pas (Ramsar, 2015). 
On estime que les régions du monde qui abritent le plus grand nombre d’espèces, et 
notamment des espèces endémiques, sont également celles qui ont subi des pertes d’habitat 
parmi les plus dramatiques. En effet 50% des espèces de plantes et 42% des espèces de 
vertébrés terrestres sont présents dans ces régions dites « hotpots de biodiversité » dont les 
habitats naturels représentent actuellement seulement 2,3% de la surface terrestre, alors que 
leur taille initiale en représentait 15,7% (Mittermeier et al., 2011). Ce constat est 
particulièrement visible dans les zones forestières tropicales qui représentent le biome le plus 
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riche en termes de nombre d’espèces total, mais également en termes de nombre d’espèces 
menacées d’extinction (Baillie et al., 2004). Ces régions sont également celles dont les taux de 
croissance humaines sont les plus élevés, et donc également ceux dont les forêts sont les plus 
menacées par les conversions agricoles (MacDicken et al., 2016) afin de répondre au besoin 
alimentaire. 
L’impact le plus direct et instantané de la perte d’habitat quelle qu’en soit la cause 
consiste en la destruction d’individus se trouvant sur cette emprise (Krauss et al., 2010), 
notamment pour les espèces ayant des capacités de déplacement limitées. Les études portant 
sur la perte d’habitat ne semblent pas quantifier cet impact immédiat sur les espèces, 
cependant il est assez intuitif d’imaginer que les espèces à capacité de déplacement limitées, 
voire nulles telles que les espèces végétales, la faune du sol, les amphibiens, ou encore les 
insectes seront les plus impactées. La destruction directe d’individus pendant la destruction 
d’habitat impacte donc de manière instantanée la taille de population pour ces espèces 
sensibles. En revanche, les espèces qui peuvent se déplacer suffisamment rapidement, peuvent 
éventuellement se reporter sur les habitats adjacents à la zone impactée s’ils y sont favorables. 
La destruction d’habitat mais aussi les déplacements d’individus sont de ce fait susceptibles 
de fortement modifier la dynamique de population pour une espèce ou une communauté 
(Tilman et al., 1994), et ce, à une échelle plus large que celle de l’habitat détruit.  
Les facteurs démographiques que sont la natalité, la mortalité, l’immigration et 
l’émigration sont les facteurs déterminant le taux de croissance d’une population et donc ses 
effectifs. Les mécanismes qui influent sur ce taux de croissance sont de deux types : les 
facteurs indépendants de la densité de l’espèce et les facteurs qui, au contraire, en sont 
dépendant. La capacité du milieu à produire les ressources nécessaires à la persistance et à la 
croissance d’une population est indépendante de la densité de cette population. La quantité de 
ressources disponibles telles que les ressources alimentaires, les sites de reproduction, et de 
manière générale l’ensemble des conditions permettant l’établissement et la pérennité d’une 
population en fonction de sa niche écologique déterminent la capacité de charge du milieu 
(Hobbs & Hanley, 1990). Cette capacité de charge d’un milieu correspond de ce fait au 
nombre maximal d’individus d’une espèce que ce milieu peut accueillir. L’augmentation de la 
densité de population va augmenter la compétition pour ces ressources qui sont en nombre 
limitées et de ce fait conduire à une altération des paramètres démographiques. Par exemple, 
la diminution de la natalité est une forme bien connue de régulation du taux de croissance qui 
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peut être conséquence d’une augmentation de la densité de population (Sinclair & Pech, 
1996). Dans le cas d’une perte ou de la dégradation d’habitat, la diminution immédiate des 
ressources disponibles pour une espèce entraine une diminution de la capacité de charge du 
milieu subsistant. Si les individus initialement présents sur le patch d’habitat dégradé restent 
dans la zone impactée ou dans les environs, il est possible, voire probable, que la capacité de 
charge de ces habitats soient alors dépassée. Cela entraine une régulation rapide des effectifs 
autour de la nouvelle capacité de charge du milieu. La diminution de la surface d’habitat 
favorable entraine donc une diminution de la capacité de charge du milieu, qui à terme 
entraine à son tour une diminution de l’effectif de la population. La perte d’habitat est donc 
susceptible d’avoir des effets délétères sur la viabilité de ces populations à l’échelle locale via 
la destruction en elle-même, mais aussi à une échelle supra locale via la diminution 
permanente de la capacité de charge du milieu et la modification du taux de croissance de la 
population (Gibbs, 1998). 
Les atteintes fonctionnelles des milieux consécutives aux destructions d’habitat ont 
des conséquences à long terme. En effet la perte nette d’habitat s’accompagne généralement 
de la diminution de taille et de la connectivité entre patchs d’habitats favorables, et génère de 
ce fait de la fragmentation (Andrén, 1994 ; Fahrig, 1997). Les populations locales sont alors 
plus isolées par l’augmentation de la distance entre patchs d’habitats favorables, et par la 
présence entre ces patchs d’un élément barrière. Cette barrière plus ou moins perméable 
perturbe ou rompt totalement les continuités écologiques entre patchs en limitant les 
possibilités de déplacement des individus. La diminution de taille des patchs d’habitat 
favorables entraine une augmentation du risque d’extinction locale, et la fragmentation limite 
quant à elle les possibilités de recolonisation après de tels événements (Baillie et al., 2004 ; 
Haddad et al., 2015). Gibbs (1998) a par exemple montré pour le triton Nophtalamus 
viridescens un impact fort et négatif de la fragmentation par le réseau routier sur les 
déplacements de l’espèce, et un très faible nombre de captures d’individus dans les habitats 
les plus proches des routes, comparé à des habitats forestiers non fragmentés. L’augmentation 
du taux d’extinction et la diminution du taux de recolonisation entrainent une plus grande 
vulnérabilité à l’échelle globale (Baillie et al., 2004 ; Haddad et al., 2015). Les espèces qui 
migrent pour se nourrir, se reproduire, nicher, hiverner… sont particulièrement sensibles à la 
rupture de continuités car ces ruptures menacent l’accomplissement de leur cycle de vie. C’est 
par exemple le cas des amphibiens qui migrent pour la plupart plusieurs fois dans l’année afin 
de rejoindre leur site de reproduction, distinct de leur site d’estive, également parfois distinct 
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du site d’hivernage (Cushman, 2006). Si ces différents types d’habitats ne sont plus adjacents 
suite à une destruction d’habitat, la mortalité des individus augmente durant les déplacements 
dans des habitats non favorables (Hels & Buchwald, 2001), c’est le cas par exemple pour les 
individus qui traversent des routes et meurent par collision (Fahrig et al., 1995). 
Le temps de latence entre la fragmentation d’un habitat et ses effets visibles sur les 
populations diffère selon les espèces (Krauss et al., 2010 ; Haddad et al., 2015). En effet, les 
espèces les moins longévives telles que les papillons, dont le succès reproducteur et la survie 
annuelles déterminent directement la future taille de population, sont sensibles sans délai à la 
fragmentation de leur habitat (Krauss et al., 2010). Les espèces fréquentant les fragments 
d’habitat les plus petits sont celles dont le déclin est le plus rapide après impact, en 
comparaison des espèces fréquentant des fragments d’habitat de plus grande taille (Haddad et 
al., 2015). Les conséquences de la fragmentation impliquent également des effets génétiques 
sur les populations concernées. Lorsque la diminution de la taille des populations et l’intensité 
des flux de gènes sont si forts ou durent si longtemps que des différences génétiques 
apparaissent entre deux populations, la diversité génétique au sein de chaque population 
diminue (Stow et al., 2001). Pour une population d’individus de taille faible, la dépression de 
consanguinité (i.e. l’augmentation de l’homozygotie conduisant à la surexpression des allèles 
délétères et ainsi à la diminution de la survie et de la fécondité) va diminuer le taux de 
croissance de la population. Dans ce cas, une diminution de la densité de la population 
entraine une diminution du taux de croissance de celle-ci, c’est l’effet Allee (Allee, 1931). De 
plus, la diminution de la diversité génétique au sein de chaque population diminue la capacité 
d’adaptation aux variations environnementales, rendant la population plus susceptible à 
l’extinction locale en cas de variations des conditions (Frankham, 2006 ; Van Strien et al., 
2014). Cette diminution de la diversité génétique est d’autant plus importante que la taille de 
la population est petite en raison de l’importance de la dérive génétique pour de faibles 
effectifs. 
Le cas particulier de la construction d’une infrastructure induit les impacts 
précédemment cités à savoir la perte nette et immédiate d’habitat et la fragmentation. L’effet 
fragmentant de l’infrastructure sera plus ou moins important, en fonction du type de 
revêtement au sol utilisé, et en fonction de la capacité des différentes espèces à s’y déplacer. 
L’usage de l’infrastructure détermine également une partie des risques pour les individus, 
c’est par exemple le cas du risque de collision pour les infrastructures routières. La perte 
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d’habitat pour cause d’urbanisation ou de construction d’infrastructure entraine également la 
dégradation des habitats se trouvant à proximité directe de l’habitat détruit et donc en la 
détérioration globale du paysage adjacent (Sih et al., 2000, Baillie et al., 2004) sur des 
distances variables autour de l’infrastructure.  Ces distances dépendent d’une part du type de 
nuisance considéré, et d’autre part de l’espèce concernée (Polfus et al., 2011). Benítez-López 
et al., (2010) ont par exemple montré, grâce à une méta analyse de 49 études portant sur les 
oiseaux et les mammifères, une corrélation négative entre la densité des populations de ces 
groupes et la proximité avec les infrastructures (et ce jusqu’à des distances de 17 kilomètres 
pour les mammifères même si des différences entre espèces existent). Ces phénomènes 
d’évitement sont dus aux diverses pollutions chimiques telles que les dépôts d’hydrocarbures 
sur les habitats adjacents des routes ou aéroports, mais aussi aux nuisances sonores (Rheindt, 
2003) ou lumineuses qui sont liées à la présence de ces infrastructures.  
Finalement, les impacts généraux de la perte d’habitat et de la fragmentation 
s’appliquent à la construction d’infrastructures. De plus, les infrastructures ont certaines 
spécificités qui entrainent des impacts sur une distance qui peut être largement supérieure à 
leur emprise au sol. L’ensemble de ces deux types d’impacts a des conséquences sur 
populations de manière directe, et indirecte, à des échelles spatiales diverses, et modifient 
largement les dynamiques de populations, les interactions entre les différentes espèces, et 
diminuent la richesse spécifique (Haddad et al., 2015). La diminution des tailles de 
population, et des possibilités de flux géniques ont des conséquences à moyen et long terme. 
Elles peuvent conduire à des extinctions locales et ainsi impacter la persistance des espèces à 
des échelles temporelles et géographiques bien plus larges que celle de l’habitat détruit. La 
part relative de ces différents effets de la destruction d’habitat sur la dynamique de population 
des espèces concernées est cependant difficilement estimée (Turner, 1996) tant ces 
phénomènes sont liés les uns aux autres.   
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1.2 SEQUENCE « EVITER, REDUIRE, COMPENSER »  
C’est à la fin du XIXè siècle que les premières prises de conscience quant aux 
conséquences des activités anthropiques sur les milieux naturels ont émergé, et c’est d’ailleurs 
une loi de 1872 qui crée le premier parc national au monde, le parc de Yellowstone aux Etats 
Unis (National Park service, 2017). Entre 1950 et 2000, la population mondiale est passée 
d’environ 2,5 milliard d’habitants à plus de 6 milliards (ONU, 2017). Durant cette période, les 
préoccupations environnementales se sont accrues et les premiers « devoirs de l’humanité 
envers l’environnement » ont été énoncés lors de la conférence de Stockholm en Suède en 
1972. Depuis, de nombreux accords internationaux en faveur de la diminution des impacts 
humains sur la biodiversité ont été signés. On peut notamment citer la convention de Ramsar 
(1971) relative à la conservation des zones humides, et la convention de Washington (CITES) 
en 1973 relative à la régulation du commerce international de certaines espèces. En 1972 aux 
Etats Unis apparait la politique d’absence de perte nette (ou « No net loss » en anglais), dans 
une loi portant sur la pollution des eaux et des zones humides, (Clean Water Act, 1972). Elle 
impose aux projets d’infrastructures une absence d’impacts entrainant une perte de 
biodiversité ou une atteinte aux milieux. Elle instaure donc, dans cet objectif, le processus de 
« mitigation » qui définit les moyens d’atténuation des effets d’aménagements sur 
l’environnement. Ce processus de mitigation est composé de trois phases, que les porteurs de 
projet doivent respecter, à savoir : l’évitement des altérations ; la réduction des effets qui 
n’ont pas pu être évités ; et enfin si des impacts subsistent, la compensation de ces impacts via 
des actions de restauration, de création, ou de préservation de sites (Darbi et al., 2010 ; 
CGDD, 2013). 
En France, bien que des espaces protégés aient été mis en place avant cette date (avec 
notamment en la création du site naturel des 7 iles en Bretagne dès 1912), la reconnaissance 
juridique d’espaces dont « la conservation de la faune, de la flore, du sol, du sous-sol, de 
l’atmosphère, des eaux et, en général, d’un milieu naturel présente un intérêt spécial » est 
affirmée en 1960 avec la création des premiers parcs nationaux (Loi n°60-708 du 22 juillet 
1960 relative à la création des parcs nationaux). A la suite de la création des parcs nationaux, 
une série de mesures ayant trait à la gestion des ressources naturelles et à la protection de la 
biodiversité sont mises en œuvre. On peut citer en 1975 la création des Parcs Naturels 
Régionaux, puis les transcriptions françaises de lois Européennes telles que la première 
directive oiseau (directive 79/409/CEE) ou la directive habitat (directive 92/43/CEE) qui 
 
25 
 
définiront les réseaux d’aires protégées Européennes Natura 2000. La « Déclaration de Rio 
sur l’Environnement et le Développement » en 1992 réaffirme la notion de développement 
durable avec notamment la création du programme d’action « Agenda 21 » décliné au niveau 
local par le « Comité 21 » afin de susciter la réflexion sur les modes d’action et les objectifs 
du développement durable. C’est notamment depuis cette conférence de Rio en 1992, et la 
signature de la Convention sur la diversité Biologique (CDB), que la France a pris des 
engagements forts pour la conservation de la biodiversité. En 2004, est adoptée la Stratégie 
Nationale pour la Biodiversité qui fixe la mise en œuvre de la CDB au niveau national. En 
2007, avec les lois « Grenelle 1 » et « Grenelle 2 » est mise en place la politique publique 
visant à préserver la « Trame Verte et Bleue », témoignant de la prise en considération de 
l’altération des continuités écologiques. La loi « Grenelle 2 » inscrit également dans le code 
de l’environnement les Plans Nationaux d’Action (PNA), bien que nombre de ces PNA aient 
été mis en œuvre avant cette date. Les impacts des populations humaines sur les espèces, leurs 
habitats, et sur les continuités écologiques sont donc reconnus par la loi française qui permet 
la mise en place des outils nécessaires à préservation de la biodiversité sur le territoire. 
Parallèlement à cette prise en compte des impacts passés via les actions de restauration de 
continuités écologiques, d’habitats ou de populations en déclin, des initiatives de prise en 
compte en amont de futurs impacts dus aux activités humaines sont également mises en place.  
 Le processus de mitigation a été transposé en France par la mise en application de la 
séquence « Eviter, réduire, compenser » (ERC). La séquence ERC (figure 1) a été évoquée 
pour la première fois en droit français dans la loi relative à la protection de la nature du 10 
juillet 1976. Cette loi instaure notamment l’obligation de la constitution d’une étude d’impact 
environnemental préalable à la construction d’un grand projet. Cette loi fut complétée et 
précisée dans les décennies suivantes, notamment dans les lois « Grenelle 1 » et  « Grenelle 
2 » en 2009 et 2010, jusqu’à la loi n°2016-087 « pour la reconquête de la biodiversité, de la 
nature et des paysages » datée du 8 aout 2016, qui précise notamment des objectifs de 
résultats. La réglementation française impose donc aux aménageurs et maîtres d’ouvrage une 
évaluation des impacts prévisibles des projets, et la description des mesures d’évitement, de 
réduction et de compensation dès l’étude d’impact préliminaire présente dans le dossier de 
demande d’autorisation du projet. Cette évaluation doit conduire à des prises de décision 
allant dans le sens d’une limitation au strict minimum de toute atteinte à la biodiversité par les 
infrastructures, dans le respect de la hiérarchie de séquence ERC : évitement des impacts, 
réduction des impacts non évitables, et enfin compensation des impacts non réductibles, dans 
 
26 
 
un objectif d’absence de perte nette, voire de gain de biodiversité (Ministère de 
l’environnement, de l’énergie et de la mer, 2017). 
 
 
Figure 1 : Schéma général du mécanisme de compensation. De gauche à droite sont figurés, 
en rouge l’impact global estimé du projet (I1). Les mesures d’évitement (E) permettent de 
réduire cet impact global. L’impact après évitement (I2) est lui-même limité par la mise en 
place de mesures de réduction (R). Si des impacts subsistent on parle alors d’impact résiduel 
(IR). Ces impacts résiduels doivent alors être contrebalancés par des mesures de 
compensation (C) qui doivent permettre d’atteindre le niveau d’absence de perte nette de 
biodiversité, voire de permettre un gain de biodiversité. D’après BBOP, 2009. 
Les mesures d’évitement impliquent généralement des réflexions autour de 
l’implantation du projet et de son tracé (Etrillard & Pech, 2015). La réduction des impacts 
consiste par exemple en la limitation des emprises de travaux (Etrillard & Pech, 2015), ou en 
des mesures plus spécifiques comme le choix des périodes d’intervention. Par exemple la 
période d’abattage des arbres nécessaire à un chantier peut exclure la période allant de mars à 
aout afin de limiter l’impact sur l’avifaune nicheuse (Biotope, 2012). C’est également le cas 
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du comblement des mares qui ne peut intervenir pendant la saison de reproduction des 
amphibiens (de janvier à aout).  Une fois l’ensemble des mesures de réduction mises en place, 
les impacts résiduels sont évalués et font l’objet de mesures de compensation.  
La compensation écologique peut prendre différentes formes, regroupées sous trois 
grands systèmes (UICN, 2011) : 
- La compensation directe, mise en œuvre par le porteur de projet lui-même, ou sous 
traitée 
- L’acquisition d’unités de compensation dans le cadre d’un site naturel de 
compensation 
- Le paiement de fonds de compensation utilisés dans des programmes de restauration 
ou de conservation  
En France, seules les deux premières modalités sont prévues par la loi pour la reconquête de 
la biodiversité de 2016 mais la compensation directe par les porteurs de projet ou leurs sous 
traitants est la règle en France. La loi de reconquête de la biodiversité de 2016 précise que « la 
nature des compensations proposées par le maître d'ouvrage est précisée dans l'étude d'impact 
présentée par le pétitionnaire avec sa demande d'autorisation » (Art. L. 163-1.-II). C’est donc 
le maître d’ouvrage qui est en charge de la création, du dimensionnement, du financement, de 
la mise en œuvre et du suivi des mesures de compensation (Etrillard & Pech, 2015). Ces 
mesures peuvent prendre différentes formes sous réserve qu’elles respectent les trois principes 
suivants (Hubert & Morandeau, 2013) : 
- équivalence entre les pertes dues aux impacts et les gains de biodiversité attendus des 
mesures de compensation, c’est le principe de « no net loss » ou d’absence de perte de 
biodiversité. 
- la faisabilité des mesures de compensation doit être réelle, et notamment du point de 
vue technique et financier. 
- l’efficacité des mesures doit également être réelle, à la lumière des connaissances 
techniques et scientifiques disponibles. 
Ces mesures prennent la forme d’actions écologiques telles que la création, la restauration de 
milieux (mares, haies, boisements par exemple). Elles peuvent aussi prendre la forme d’une 
contractualisation de mesures gérées par le milieu agricole. Dans ce cas, le maître d’ouvrage 
n’acquiert pas les terrains nécessaires à la mise en place des mesures mais confie leur gestion 
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à un exploitant agricole contre rémunération. L’agriculteur peut alors en fonction du besoin 
compensatoire s’engager à recréer et entretenir des mares sur son exploitation, à convertir des 
prairies exploitées en prairies naturelles ou à planter des haies par exemple.  
La compensation directe par acquisition d’unités de compensation quant à elle est 
actuellement utilisée à titre expérimental sur 4 projets en France. Elle consiste en 
l’anticipation de travaux de restauration écologiques sur des surfaces données (357 hectares 
pour le projet « Cossure » conduite par CDC biodiversité en plaine de Crau), qui pourront être 
vendues par unités aux porteurs de projet afin de remplir leurs obligations de compensation 
écologiques (Madsen et al., 2010).  
La troisième modalité de compensation existante est le paiement de fonds de 
compensation qui consiste en une participation financière des maîtres d’ouvrage à des 
programmes de conservation d’espèces ou d’habitat. L’argent récolté peut alors financer des 
actions dont la nature est différente des impacts et ne garantit donc pas d’équivalence entre 
impact et compensation. En France, ce mécanisme existe sous la forme d’une démarche 
volontaire d’entreprises souhaitant compenser leur impact environnemental, et est géré par le 
Fond d’Interventions pour le Patrimoine Naturel (FIPAN). Cette méthode ne constitue pas en 
France une compensation à un impact environnemental au sens de la loi et n’entre donc pas 
dans la démarche de compensation au sens de la séquence ERC. 
En France, le dimensionnement des mesures de compensation s’effectue le plus 
souvent en utilisant la méthode des « ratios ». La surface de la mesure compensatoire associée 
à un impact environnemental est dimensionnée en évaluant sa plus-value d’une part, et la 
force de l’impact sur les espèces protégées présentes sur l’emprise du projet, ainsi que sur 
leurs habitats. Les ratios de surface appliquée ne sont pas fixés strictement, il existe donc 
presque autant de procédures que de projets. De manière générale, plus l’impact est estimé 
comme étant fort, plus le ratio entre la surface de la mesure de compensation, et la surface de 
l’impact sera élevé (DREAL Midi-Pyrénées, 2014). Cependant le dimensionnement des 
mesures de compensation se fait au cas par cas pour chacun des projets instruits, avec tout de 
même une grille de décision, fixant les grandes lignes des ratios appliqués par le CNPN 
(tableau 1), mais n’ayant pas de caractère obligatoire. Concrètement, c’est le porteur de projet 
qui propose les ratios et les mesures qu’il juge nécessaire afin de compenser les impacts 
résiduels de son projet. L’état, via l’autorité environnementale du conseil général de 
l’environnement et du développement durable évalue ensuite le dossier et détermine si les 
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mesures proposées garantissent l’équivalence entre impacts et mesures de compensation, si le 
principe de faisabilité des mesures est respecté, et si les mesures proposées sont suffisamment 
pérennes. 
 
Tableau 1 : ratios de compensation (surface sur laquelle s’applique la mesure de 
compensation par rapport à la surface impactée) utilisés par le CNPN lors de l’examen des 
demandes de dérogation (adapté de Barnaud & Coïc, 2011).  
Cas Ratio de compensation 
Destruction de nature ordinaire mais importante pour la préservation de la 
biodivesité du type haies 1 pour 1 
Destruction de zones humides "ordinaires" (SDAGE)                                                                      
Destruction d'habitat ou d'espèce à enjeu moyen (habitat ou espèce patrimoniaux 
mais pas en liste rouge) 
2 pour 1 
Destruction d'habitat, d'espèce ou d'habitat d'espèce à enjeu fort : espèces ou habitat 
protégé et en liste rouge 5 pour 1 
Destruction d'habitat, d'espèce ou d'habitat d'espèce à enjeu majeur : habitat 
prioritaire, liste rouge ou concentration d'habitats, d'espèces ou d'individus 10 pour 1 
Pas de maintien en l'état de conservation d'une population d'espèce dans son aire de 
répartition géographique 
Autorisation 
impossible 
 
D’autres méthodes existent, et notamment la mise en place d’unités de compensation d’habitat 
dont l’objectif n’est pas seulement surfacique (Biotope, 2012 ; DREAL Midi-Pyrénées, 2014). 
Dans ce cas, les impacts sont qualifiés via leur niveau d’enjeu et leur surface. La qualité et la 
surface des habitats recréés, restaurés ou entretenus est également prise en compte via des 
coefficients. Le besoin compensatoire est alors calculé afin d’obtenir des équivalences 
fonctionnelles entre les impacts et leurs compensations et d’assurer une balance nette nulle ou 
positive sur l’ensemble des habitats et espèces concernés par le projet (figure 2). Par exemple, 
la création d’un milieu de très fort intérêt biologique (ayant donc un coefficient qualitatif très 
élevé) sur une surface de un hectare peut compenser la disparition d’un hectare d’un milieu 
sur lequel l’impact a été estimé comme très important. En revanche, s’il le milieu recréé est 
considéré de moindre intérêt, alors on considère que la mesure de compensation est de 
moindre coefficient, et dans ce cas, il faudra opérer cette mesure sur un plus grand nombre 
d’hectares afin de compenser l’impact très fort subi initialement sur un hectare, et ce en 
fonction du coefficient attribué à la mesure. 
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Figure 2 : schéma récapitulatif du mode de compensation fonctionnel. La gauche du schéma 
représente la partie évaluation de l’impact. Le niveau d’impact est ici défini selon cinq 
catégories (en rouge, l’impact de niveau 1 étant le plus faible, l’impact 5 le plus fort). Les 
surfaces impactées (SI) par ces différentes catégories d’impact (SI 1 à SI 5) sont ensuite 
chacune multipliées par un coefficient affecté à chaque niveau d’impact. La somme de ces 
cinq produits permet de calculer le nombre d’unités de compensation nécessaires pour 
contrebalancer l’impact résiduel global du projet. Sur la partie droite du schéma, en miroir, est 
définie l’évaluation des mesures de compensation. Le niveau de plus value des mesures 
proposées est défini selon quatre catégories (en vert, allant ici d’une plus value faible de 1 à 
une plus value forte de 4). Les surfaces de compensation (SC 1 à 4) concernées par chacune 
des catégories de mesures sont multipliées à des coefficients de compensation (CC 1 à 4) 
attribués à chaque catégorie de mesure. L’ensemble de ces produits donne la valeur de la 
compensation en unité de compensation. Lorsque le nombre d’unités de compensation liées à 
l’impact (calculées à gauche du schéma) et le nombre d’unités de compensations liées aux 
mesures compensatoires (calculées à droite du schéma) sont égales, alors on considère une 
absence de perte nette de fonctionnalités. 
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L’obligation de résultat qui incombe aux aménageurs, ainsi que l’objectif d’une 
absence de perte nette, voire de gain de biodiversité, nécessite de pouvoir évaluer de manière 
quantitative les impacts résiduels directs et fonctionnels des projets d’infrastructures d’une 
part, mais aussi les impacts a priori positifs des mesures de compensation qui leurs sont 
opposés, ainsi que leur réelle efficacité dans le temps. Cette étape est primordiale notamment 
pour pouvoir déterminer si un impact qui n’a pas pu être évité et réduit, pourra bel et bien être 
compensé (BBOP, 2009). Ceci nécessite d’une part une méthode d’évaluation des impacts, 
ainsi qu’un contrôle de l’efficacité des mesures de compensation. Le nombre de retours sur 
expérience de mesures de compensation et d’outils permettant les bonnes pratiques reste 
cependant relativement faible (Bull et al., 2013 ; Pilgrim et al., 2013).  
En 2017, le « rapport de la commission d’enquête sénatoriale sur la réalité des mesures 
de compensation des atteintes à la biodiversité engagées sur des grands projets 
d'infrastructures, intégrant les mesures d'anticipation, les études préalables, les conditions de 
réalisation et leur suivi » souligne la nécessité de « développer au niveau national les éléments 
de méthodologie permettant de disposer d’une approche plus fine du fonctionnement des 
écosystèmes et pouvant être déclinés dans les territoires en tenant compte des spécificités de 
ces derniers » ainsi que l’objectif « d’améliorer la qualité des inventaires initiaux par un 
harmonisation des méthodes applicables ». Ces propositions découlent directement du constat 
d’une difficulté à évaluer de manière quantitative d’une part les impacts des projets soumis à 
autorisation, et d’autre part la qualité des mesures de compensation proposées. Bull et al. 
(2013) soulignent également la difficulté qu’il existe à « mesurer la biodiversité », et par voie 
de conséquence, à évaluer l’équivalence entre impact résiduel et compensation. C’est pourtant 
à cette condition que l’objectif de « zéro perte nette » promu par la séquence ERC peut être 
atteint et évalué.  
Le contrôle de l’efficacité des mesures proposées semble également lacunaire. 
L’UICN (2011) indique par exemple que le nombre de bilans et d’évaluations parvenus aux 
commissions faune ou flore su CNPN est très faible. Même si des suivis sont parfois 
effectués, ils ne permettent que trop rarement d’affirmer si oui ou non la mesure a réellement 
permis de compenser l’impact résiduel (Bull et al., 2013). Le suivi de ces mesures de 
compensation est donc nécessaire (Ferraro & Pattanayak, 2006) et devrait débuter avant les 
premiers impacts afin de réaliser un état initial complet avec des méthodes reproductibles 
après impact. Les suivis doivent se prolonger pendant mais également après la phase de 
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construction, afin d’assurer l’efficacité des mesures à long terme, mais aussi de pouvoir 
proposer des mesures correctives en cas de manquement à l’objectif d’équivalence, y compris 
si ce manquement n’est détecté qu’à posteriori. La mise en œuvre de la séquence ERC souffre 
donc encore à l’heure actuelle du manque d’un cadre général permettant d’évaluer au plus 
juste les atteintes à la biodiversité, et les moyens mis en œuvre pour leur suivi et leur 
l’évaluation.  
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1.3 LES CAUSES MAJEURES DE REGRESSION DES 
AMPHIBIENS 
Parmi les groupes faunistiques les plus étudiés, les vertébrés ont fait l’objet de 
nombreuses études, qui ont largement démontré l’impact de la perte d’habitat et de la 
fragmentation sur leurs populations. Parmi eux, les amphibiens sont le groupe le plus menacé 
d’extinction (7,4% des espèces en danger critique d’extinction) et ce devant les oiseaux (1,8% 
des espèces en danger critique d’extinction) (Stuart et al., 2004). 42% des espèces 
d’amphibiens sont en déclin (BirdLife International, 2004). Ces constats sont particulièrement 
alarmants, notamment parce les zones tropicales, qui abritent les plus grandes richesses 
spécifiques d’amphibiens (Lips et al., 2005), sont également celles dont la croissance humaine 
est la plus importante (Gallant et al., 2007) et sont donc celles qui seront les plus menacées 
dans les prochaines décennies.  
Globalement dans le monde, et principalement dans les régions les plus développées 
telles que l’Europe de l’ouest et l’Amérique du nord, la principale cause de déclin des 
amphibiens est la perte d’habitat (Baillie et al., 2004 ; Stuart et al., 2004 ; Cushman, 2006). Ce 
groupe d’espèces au cycle de vie parfois complexe est particulièrement sensible aux 
modifications de ses habitats puisqu’il exploite à la fois des habitats terrestres et aquatiques, et 
est donc impacté par les altérations de ces deux environnements (Blaustein & Kiesecker, 
2002). Les amphibiens utilisent en effet pour beaucoup d’entre eux des habitas aquatiques 
pour se reproduire pendant quelques jours à plusieurs mois suivant les espèces, et un ou des 
habitats terrestres le reste de l’année (Porej et al., 2004 ; Rogeon & Sordello, 2012) pour le 
repos, et l’alimentation pendant l’estive et l’hivernage. Ce cycle bi-phasique requiert des 
migrations saisonnières permettant aux individus de rejoindre successivement ces différents 
habitats (Semlitsch, 2008 ; Janin et al., 2009 ; Rothermel, 2004). La présence des deux types 
d’habitat et leur proximité sont donc nécessaires au maintien des amphibiens puisque leurs 
capacités de déplacement sont relativement faibles (Marsh & Trenham, 2001). De plus, la 
structure des populations d’un grand nombre d’amphibiens, organisées en complexes de 
populations plus ou moins isolés les uns des autres c’est-à-dire une organisation de type 
métapopulation, nécessite pour la persistance régionale de l’espèce la possibilité de 
recolonisations après une extinction locale (Sjogren, 1991). La détérioration des habitats, ou 
des continuités écologiques altérant les processus dispersions entre populations peuvent 
compromettre la persistance d’une métapopulation (Gibbs, 1998). De la même manière que 
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pour la biodiversité en général, les causes majeures de la perte d’habitat pour les amphibiens 
sont l’urbanisation et la construction d’infrastructures d’une part, et l’intensification des 
pratiques agricoles d’autre part. Ces effets sont documentés pour les amphibiens. Par 
exemple, la perte et la fragmentation d’habitat par l’urbanisation diminuent la quantité et la 
qualité des habitats des amphibiens, et induisent une diminution de la richesse spécifique, une 
diminution de l’occurrence des espèces ainsi qu’une diminution de leur abondance (Hamer & 
McDonnell, 2008). Les effets de l’urbanisation semblent cependant différents selon les 
espèces puisque les espèces d’amphibiens qui ont des capacités de dispersion plus limitées 
semblent moins impactées par l’urbanisation que les espèces migrant le plus loin (Hamer & 
McDonnell, 2008). Concernant la perte d’habitat due aux changements de pratiques agricoles, 
Curado et al., (2011) ont montré dans le nord de la France que la disparition des mares les 
plus favorables à la reproduction des amphibiens entre 1975 et 2006 était corrélée 
positivement avec une augmentation des surfaces de cultures céréalières, alors que dans le 
même temps les surfaces occupées par le pâturage diminuaient.  
De nombreux autres facteurs expliquent le statut critique de ce taxon, et agissent 
conjointement avec la perte d’habitat (Blaustein & Kiesecker, 2002). Les changements 
climatiques, via notamment l’élévation globale des températures ont probablement d’ores et 
déjà modifié la phénologie de certaines espèces d’amphibiens. Ces espèces sont en effet très 
sensibles à ces facteurs climatiques qui régissent leur cycle de vie (Todd et al., 2010). 
Plusieurs études montrent par exemple des corrélations positives entre l’élévation moyenne 
des températures et la précocité des périodes de reproduction chez les amphibiens (voir par 
exemple Beebee, 2009 ; Blaustein et al., 2001 ; Gibbs & Breisch, 2001). Si ces tendances se 
confirment et si les températures continuent de s’élever, certains espèces d’amphibiens 
d’Europe pourraient ne plus trouver les conditions nécessaires à leur persistance au sein de 
leur aire de répartition actuelle (Araujo et al., 2006). Les maladies locales touchant les 
populations d’amphibiens, d’origines virales, fongiques, portées par des vers parasitaires ou 
des bactéries (Blaustein & Kiesecker, 2002) menacent aussi les populations d’amphibiens 
partout à travers le monde, avec des conséquences parfois dramatiques. C’est le cas par 
exemple de Batrachochytridium salamandrivorans, un champignon hautement pathogène 
responsable du déclin drastique de l’espèce Salamandra salamandra aux Pays Bas entre 2010 
et 2013 (Martel et al., 2013). La peau perméable des amphibiens est également 
particulièrement exposée aux contaminants chimiques (Blaustein & Kiesecker, 2002) comme 
les nitrates en milieu agricole. Parmi les facteurs responsables du déclin des amphibiens, la 
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présence d’espèces introduites est aussi reportée, induisant une augmentation de la prédation 
et/ou de la compétition (Kiesecker & Blaustein 1998). C’est par exemple le cas en France de 
la grenouille taureau qui fait l’objet d’un programme d’éradication (Dejean et al., 2012). Ces 
espèces introduites peuvent par ailleurs être porteuses saines d’infections qui sont pathogènes 
pour les espèces autochtones, comme c’est le cas par exemple du Xénope lisse introduit en 
France et porteur sain de la chytridiomycose ainsi que d’un ranavirus (Robert et al., 2007). 
Enfin, parmi les causes de déclin dans le monde, on peut citer la surexploitation des individus 
pour la consommation humaine, qui est l’une des causes majeures de ce déclin en Asie (Stuart 
et al., 2004). 
 Le niveau de déclin global, le nombre de facteurs susceptibles de les impacter ainsi 
que la sensibilité aux perturbations des amphibiens imposent de mettre en place des actions 
efficaces de conservation pour ce taxon. La perte d’habitat étant l’impact majeur à leur 
persistance en Europe de l’ouest (Stuart et al., 2004), l’application stricte des méthodes 
d’évitement, de réduction, et de compensation aux impacts environnementaux des 
infrastructures est de ce fait cruciale pour les amphibiens. Nous l’avons vu, la mise en place 
de la séquence ERC nécessite une évaluation précise du niveau d’impact, et des bénéfices 
attendus des mesures d’évitement, de réduction et de compensation le cas échant, qui 
permettent d’atteindre l’objectif de « zéro perte nette » pour l’espèce considérée. Pourtant, la 
mise en place de ces évaluations chez les amphibiens est particulièrement complexe. En effet, 
du fait de la grande variété d’exigences écologiques, de comportement (Hamer & McDonnell, 
2008), ou de dynamiques de populations, l’évaluation des impacts d’une infrastructure exige 
des connaissances préalables précises sur chacune des espèces impliquées. L’application des 
mesures d’évitement, de réduction et de compensation est principalement rendue complexe 
par le manque de ces connaissances fondamentales pour la plupart des amphibiens. Pour les 
amphibiens, l’occupation de l’habitat terrestre est mal évaluée, tant spatialement que 
temporellement. Pour la plupart des espèces, on ne connait précisément ni les domaines vitaux 
nécessaires ni les arrangements spatiaux entre habitats les plus favorables aux espèces, ni 
précisément les périodes pendant lesquelles ces habitats sont fréquentés (Marty et al., 2005). 
Le « simple » fait de recenser le nombre d’individus sur un site peut s’avérer une opération 
complexe chez les amphibiens (Kyek et al., 2007) tant leur probabilité de détection peut être 
faible (Schmidt, 2003), notamment chez les urodèles, qui n’émettent pas de vocalises. La 
compréhension de la dynamique locale d’une population d’amphibien est également rendue 
complexe par le fait que pour la plupart des espèces, une sous population locale fonctionne en 
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lien avec les autres sous populations (Alford & Richards, 1999), en métapopulations. Des 
échanges d’individus entre patchs d’habitat ont lieu, permettant ainsi la persistance globale de 
la métapopulation à la condition que la fréquence de colonisation de nouveaux patchs 
permette d’équilibrer celles des extinctions locales. Or, les capacités de dispersion et la 
fréquence de ces déplacements sont peu étudiées chez les amphibiens, du fait de la difficulté à 
suivre des individus lors de leurs déplacements. On ne connait donc précisément ni les 
distances parcourues, ni les habitats corridor utilisés préférentiellement lors des déplacements 
(Jehle & Arntzen, 2000). De plus, il est difficile de distinguer la part des fluctuation naturelles 
d’effectifs, qui peuvent être importantes chez les amphibiens (Pechman et al., 1991 ; Alford & 
Richards, 1999), des fluctuations dues à l’impact d’une infrastructure ou aux mesures 
d’atténuation mises en place. Ce manque de connaissances global sur les éléments 
déterminant la dynamique et la persistance des populations d’amphibiens rend la mise en 
place de la séquence ERC complexe. En effet, comment éviter puis réduire un impact sur une 
population dont on ne connait pas précisément les lieux de vie et les préférences d’habitat  ? 
Comment hiérarchiser l’importance de sites potentiellement utilisés par l’espèce si les 
moteurs de la dynamique de population sont inconnus ? Ces questions se posent également 
lors d’une éventuelle compensation d’impacts résiduels. Il s’agit en effet d’être capable de 
recréer et d’entretenir des habitats adaptés à l’espèce pour assurer l’équivalence fonctionnelle 
entre l’habitat détruit et l’habitat recréé, ce qui demande une bonne connaissance des 
variables déterminant le choix d’habitat et son utilisation par l’espèce. Enfin, le faible niveau 
de connaissances fondamentales sur l’espèce cible nuit à l’évaluation de l’efficacité de ces 
mesures de compensation, qui nécessite la comparaison entre état initiaux et situations après 
compensation. Par exemple, le respect de l’objectif d’absence de perte nette de biodiversité 
implique des tailles de population comparables avant et après impact et compensation. La 
difficulté à estimer le nombre d’individus et la grande variabilité des effectifs rend ces 
comparaisons particulièrement complexes. Une augmentation du nombre d’individus (si elle 
est détectée par la méthode utilisée) après impact et compensation n’est par exemple pas 
nécessairement synonyme d’un succès de la mesure (et inversement, une diminution des 
effectifs pouvant être liée à une fluctuation naturelle, la conjonction des deux cas de figure 
étant possible également). 
Globalement, de nombreuses études existent concernant le déclin global des 
amphibiens (Stuart et al., 2004), les effets de la fragmentation de leurs habitats (Cushman, 
2006), la physiologie de la reproduction (Castellano et al., 2004), ou leur comportement 
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(Denoël et al, 2005). Ces études sont cependant le plus souvent effectuées pendant la période 
aquatique où les individus s’agrègent pendant la période de reproduction (Alford & Richards, 
1999). Le nombre et la complexité des facteurs qui semblent entrer en jeu font que la 
dynamique de population des amphibiens est encore relativement mal connue (Green, 1997), 
et notamment concernant leurs déplacements, leurs activités en dehors des sites de 
reproduction ou les habitats terrestres qu’ils utilisent (Alford & Richards, 1999). 
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2. LE CAS DU PROJET D’AEROPORT DU GRAND 
OUEST 
 
2.1 PRESENTATION DU PROJET 
 Prévu dès les années 60 sur une zone située au nord de l’agglomération nantaise entre 
les communes de Notre-Dame-des-Landes et Vigneux-de-Bretagne, le projet d’aéroport du 
Grand Ouest a pour objectif de remplacer l’actuel aéroport Nantes Atlantique situé au sud de 
Nantes. Il a été intégré aux documents d’urbanisme via la création de la Zone 
d’Aménagement Différé (ZAD) en 1974 (Arreté prefectoral du 11 juillet 1974). La création 
de la ZAD, d’une superficie de 1225 hectares, sur les communes de Notre-Dame-des-Landes, 
Vigneux-de-Bretagne, Grandchamps-des-Fontaines et Treillières, a permis une mise en 
réserve foncière par le département de Loire-Atlantique des espaces prévus pour accueillir le 
projet (Biotope, 2012). Cette acquisition a aussi indirectement permis la protection de ces 
espaces naturels notamment vis-à-vis de l’urbanisation périphérique à la ville de Nantes. Le 
projet est ensuite mis sous silence pendant des décennies, notamment à cause des crises 
pétrolières des années 70. En 1999, Dominique Voynet alors ministre de l’environnement 
présente la loi d’orientation pour l’aménagement et le développement durable du territoire (loi 
n° 99-533 du 25 juin 1999). Cette loi relance les réflexions sur l’aménagement du territoire et 
remet sur le devant de la scène le projet d’aéroport de Notre Dame des Landes. Après une 
enquête publique, le projet d’aéroport du Grand Ouest est déclaré d’utilité publique par le 
Décret du 9 février 2008. En 2010, c’est la société Aéroports du Grand Ouest (AGO) qui est 
désignée concessionnaire de la construction puis de l’exploitation du futur aéroport du Grand 
Ouest pour une durée de 55 ans. Le projet d’aéroport est associé à celui d’une desserte 
routière située au sud de l’aéroport. C’est la Direction Régionale de l’Environnement, de 
l’Aménagement et du Logement (DREAL) des Pays de la Loire qui est chargée de la mise en 
œuvre de cette desserte. L’emprise de la concession aéroportuaire est de 1236 hectares, 
répartis sur 4 communes. L’emprise aménagée prévue pour la mise en service de l’aéroport 
est de 537 hectares. La desserte routière située au sud du futur aéroport et qui devra relier la 
RN 165 (axe Nantes – Vannes) à l’ouest à la RN 137 (axe Nantes – Rennes) à l’est sera 
longue de 11,6 kilomètres pour une emprise au sol de 186 hectares (Figure 3) (Biotope, 2012). 
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Figure 3 : Localisation et emprise du projet d’aéroport du Grand Ouest, de la concession 
aéroportuaire, et de la desserte routière, situés dans le département de Loire Atlantique. Fond 
cartographique : Scan 25 ® (IGN). 
L’étude d’impact publiée en 2006 (Préfecture de Loire Atlantique, 2006), reprend les 
éléments issus des expertises effectuées entre 2002 et 2005 sur les habitats naturels, ainsi que 
sur les espèces faunistiques et floristiques protégées présentes sur l’emprise désignée pour le 
projet. Elle précise également les impacts prévisibles du projet sur ces espèces et habitats, 
ainsi que les grandes lignes des mesures d’atténuation et de compensation prévues en leur 
faveur, qui ont été précisées dans les dossiers de demande de dérogation datés de 2012 
(Biotope, 2012). 
2.1.1 Contexte paysager 
 Le site choisi pour accueillir le futur aéroport du Grand Ouest présente un paysage de 
bocage humide ancien relativement bien préservé (figure 4), constitué de prairies naturelles 
fauchées et pâturées, de bosquets et mares. Il est considéré comme revêtant une valeur 
patrimoniale forte (Le Bail et al., 2014). Au sein des 2900 hectares prospectés, l’étude 
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d’impact de 2011 a permis de recenser une forte proportion de prairies (46% de l’aire totale), 
avec une proportion de prairies dédiées à la culture intensives de 38% contre 62% de prairies 
pâturées, fauchées, humides permanentes ou temporaires. La densité moyenne de haies sur le 
site est d’environ 100 mètres par hectare, allant jusqu’à 200 mètres par hectares sur certaines 
zones. Une densité moyenne d’environ 9 mares par kilomètre carré a été recensée. Ces mares 
offrent une grande diversité de profils (Biotope, 2012). 
 
 
Figure 4 : paysage typique de l’aire d’étude située en Loire Atlantique présentant une mare au 
sein d’une prairie pâturée, avec une densité importante de boisements (haies et bosquets). 
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2.1.2 Impacts prévisibles 
 Les impacts prévisibles du projet d’aéroport sur la zone d’emprise prévue sont de 
plusieurs ordres. Tout d’abord les impacts considérés comme directs et permanents liés à la 
destruction des habitats d’espèces. Il s’agit ici de la construction des bâtiments, des 
infrastructures aéroportuaires, et de l’ensemble des zones dont la surface sera 
imperméabilisée. Ces impacts directs ont pour conséquences des altérations permanentes des 
milieux et des ruptures de continuités écologiques. Vis-à-vis des espèces, ces impacts peuvent 
également conduire à la destruction directe d’individus n’ayant pas la possibilité de se 
déplacer. Les phases de chantier et d’exploitation induiront aussi des impacts ponctuels ou 
permanents liés notamment à des pollutions ou des nuisances sonores par exemple, et dont 
l’incidence sera possible tout au long de l’exploitation de l’aéroport. L’ensemble de ces 
impacts prévisibles fait l’objet de mesures de réduction détaillées dans les dossiers de 
demande de dérogation au titre des articles L411-2 et R411-6 à 14 du Code de 
l’Environnement. Une fois l’ensemble des mesures de réduction mises en place, les impacts 
résiduels sont évalués et font l’objet de mesures de compensation. 
 Parmi les espèces animales protégées, plusieurs amphibiens sont présents sur le site de 
Notre Dame des Landes. Leur destruction, leur perturbation, l’altération de leurs aires de 
reproduction, de repos ou de déplacement sont interdites en vertu de l’article 2 de l’Arreté du 
19 novembre 2007. L’autorisation du projet est donc soumise pour ces espèces à dérogation, 
nécessitant l’évaluation des impacts du projet sur leurs habitats et sur leur statut de 
conservation. L’évaluation de l’impact résiduel pour les amphibiens indique des atteintes 
« modérées » à « majeures » en fonction des espèces après application des mesures 
d’évitement et de réduction. Le triton marbré est la seule espèce pour laquelle les atteintes 
sont considérées comme « majeures » et fait donc l’objet d’un traitement spécifique. 
 
2.2 CAS SPECIFIQUE DU TRITON MARBRE ET MESURES 
ASSOCIEES 
2.2.1 Description générale 
 Le triton marbré (Triturus marmoratus, Latreille 1800) est un amphibien de l’ordre 
des Urodèles et de la famille des Salamandridae. Il fait partie des 8 espèces du genre Triturus, 
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et des deux espèces du genre présentes en France avec le triton crêté, Triturus cristatus 
(hormis Triturus carnifex, introduit et présent près de la frontière Suisse (Lescure & de 
Massary, 2012)). Le triton marbré mesure 120 à 160 mm, les femelles étant généralement plus 
grandes que les mâles. La face dorsale est marbrée de vert sur fond noir, et une ligne rouge 
médio dorsale est présente chez la femelle. En période de reproduction, le mâle arbore une 
crête dorsale et caudale haute à bords lisses qui régresse hors période de reproduction (Duguet 
& Melki, 2003) (Figure 5).  
 
Figure 5 : Triton marbré mâle en période de reproduction. 
On trouve le triton marbré dans la partie ouest de la France, en Espagne et au Portugal (Marty 
et al., 2005) (Figure 6). Dans les pays de la Loire, sa conservation est considérée comme 
prioritaire puisque son aire de répartition y représente 6% de l’aire de répartition totale et 10% 
de l’aire de répartition nationale (Marchadour, 2009). 
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Figure 6 : Aire de répartition en France du triton marbré. D’après l’Inventaire National du 
Patrimoine Naturel (INPN). 
2.2.2 Habitat 
 Le triton marbré est observé dans des paysages de plaine à moyenne montagne 
(Rogeon & Sordello, 2012 ; Lescure & de Massary, 2012), et relativement boisés dans l’ouest 
de la France (Jehle & Arntzen, 2000). Lors de la phase aquatique, le triton marbré fréquente 
des pièces d’eau de taille variée depuis les mares de taille très réduites (parfois moins d’un 
mètre carré) jusqu’à des étangs (Arntzen et al., 2009) (Figure 7), mais privilégie les sites 
présentant une végétation aquatique riche, utilisée comme sites de pontes ou de refuge 
(Puissauve, 2013). Il utilise des mares prairiales de milieu relativement ouvert, mais aussi des 
mares forestières (Rogeon & Sordello, 2012). Comme de nombreux amphibiens, le triton 
marbré évite les mares où des prédateurs tels que les poissons sont présents (Rogeon & 
Sordello, 2012 ; Duguet & Melki, 2003). En période terrestre après la période de reproduction 
aquatique, il trouve refuge dans des espaces boisés sous des souches, dans des galeries 
souterraines de rongeurs, dans des troncs d’arbre, à proximité immédiate de la mare dans 
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laquelle il se reproduit. Un suivi par télémétrie a montré que 95% des individus suivi étaient 
restés dans un rayon de 60 mètres autour de la mare pour la saison estivale (Jehle, 2000). 
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Figure 7 : diversité des habitats aquatiques dans lesquels l’espèce est retrouvée dans le secteur 
de Notre Dame des Landes. La taille, l’exposition, la quantité de végétation et la forme des 
mares ou étangs où l’on retrouve les tritons marbrés peuvent être différents. 
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2.2.3 Cycle annuel, reproduction et comportement migratoire 
 Le triton marbré a un comportement principalement terrestre, hormis pendant la saison 
de reproduction qui est aquatique pour cette espèce (Jehle et al., 2005). Dans l’ouest de la 
France, la période de reproduction se déroule de mars à juillet et débute par la migration pré-
nuptiale durant laquelle les individus gagnent les mares dans lesquelles ils se reproduisent 
(Marty et al., 2005). La période aquatique est la mieux connue pour cette espèce puisque le 
regroupement d’une partie des individus rend l’échantillonnage plus facile. Marty et al. 
(2005) ont observé, grâce à la pose sur une mare d’une barrière piège, un début de migrations 
pré-nuptiale et post nuptiale plus précoce chez les males que chez les femelle, le premier mâle 
ayant été détecté 3 semaines avant la première femelle pour les deux migrations. Sur cette 
mare et pendant les deux années de l’étude, la population est restée en moyenne 4 mois et 
trois jours, mais aucune donnée n’est disponible quant au temps passé sur la mare par chaque 
individu. La saison de reproduction est suivie en fin de printemps et début d’été d’une 
migration post-nuptiale durant laquelle les individus rejoignent leurs sites d’estive puis 
d’hivernage (Marty et al., 2005). La distance parcourue depuis la mare est relativement faible 
puisque les rares observations directes ont recensé des déplacements de moins de 200 mètres 
(Jehle & Arntzen, 2000). Pendant l’été et l’hiver, le triton marbré fréquente des habitats boisés 
lui offrant des abris (Marty et al., 2005) proches de la mare (Boissinot & Grillet, 2010). La 
présence de boisements ou d’un maillage bocager dense est donc sans doute intéressante pour 
cette espèce, même si l’importance de la qualité de ces habitats est encore peu étudiée (Jehle, 
2000). Le triton marbré utilise donc au cours de son cycle annuel différents habitats (Marty et 
al., 2005). Cette spécificité qu’il partage avec d’autres amphibiens nécessite pour le maintien 
de ses populations des paysages hétérogènes sans barrière aux déplacements, lui permettant de 
migrer d’un site à l’autre, et d’accomplir ainsi son cycle complet. 
2.2.4 Eléments de démographie 
Les paramètres qui contrôlent la variation des effectifs du triton marbré sont 
extrêmement mal connus. Les études menées sur des temps suffisamment longs et grâce à des 
méthodes permettant le recueil de telles informations sont rares. Un jeu de données recueillis 
sur l’ensemble des espèces européennes d’amphibiens (Trochet et al., 2014) rassemble tout de 
même les informations disponibles dans la littérature. La maturité sexuelle pour le triton 
marbré est atteinte entre 4 et 5 ans et les individus pourraient être reproducteurs pendant 
environ 10 ans (Arnold & Ovenden, 2007). Le sexe ratio des populations du genre Triturus est 
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généralement de 1:1 (Jehle et al., 2001). Lors de la période de reproduction, la femelle de 
triton marbré pond environ 400 œufs. Le taux de survie des larves pour cette espèce est estimé 
à 0,45 en condition expérimentale (Arntzen & Hedlund, 1990). Le taux de survie annuel des 
juvéniles est estimés à 0,65 tandis qu’il serait de 0,77 pour les adultes. Chez le triton crêté, 
une espèce très proche partageant une partie de son aire de répartition avec le triton marbré, le 
taux de survie annuel est estimé à 0,22 pour les juvéniles, et 0,49 pour les adultes (Arntzen & 
Teunis, 1993).  
 Les variations d’effectifs et de recrutement d’une année à l’autre chez les amphibiens 
(Semlitsch et al., 1996) et le fait que ces variations soient contraintes en partie par des 
événements non prévisibles comme les événements climatiques (Richter-Boix et al, 2006, 
Jakob et al., 2003) rendent complexes l’études de l’effet des facteurs anthropiques sur la 
dynamique de population du triton marbré. En effet, la part des variations naturelles des 
éléments de dynamique de populations, et la part imputable à une perturbation externe sont 
dans ce cas difficiles à déterminer (Pechman et al., 1991). Le faible taux de détection des 
amphibiens (Schmidt, 2003) (et à fortiori des urodèles en raison de l’absence de vocalises) 
ainsi que l’étude souvent restreinte à la partie aquatique du cycle de vie, auquel il est probable 
que l’ensemble de la population ne participe pas chaque année (Semlitsch et al., 1996), 
rendent la caractérisation de la dynamique de population du triton marbré complexe et encore 
insuffisamment développée. 
Le fonctionnement en métapopulation semble être dominant chez le triton marbré 
(Rogeon & Sordello, 2012) comme chez beaucoup d’amphibiens (Marsh, 2008). Ce type de 
fonctionnement dynamique dans le temps repose sur une distribution en patchs des habitats 
utilisables par l’espèce, certains étant occupés et d’autre non (Hanski, 1998). La variation des 
effectifs au sein de chaque patch peut entrainer des phénomènes naturels d’extinctions locales 
(Hanski, 1998). La persistance globale du système est assurée par la dispersion d’individus 
d’un patch à l’autre, permettant, d’une part, le maintien d’un flux génique, et assurant, d’autre 
part, la colonisation de patchs non occupés (Hanski & Gilpin, 1991). Dans ce type de système, 
les déplacements d’individus sont donc particulièrement importants pour le maintien local de 
l’espèce (Rogeon & Sordello, 2012). La distance parcourue par le triton marbré depuis la 
mare est peut être relativement faible (moins de 200 mètres, (Jehle & Arntzen, 2000)) mais les 
informations concernant son utilisation de l’habitat terrestre et les dispersions sont rares (Jehle 
& Arntzen, 2000 ; Marty et al., 2005). A l’échelle du site d’étude, la population de triton 
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marbré ne présente pas de structure génétique (Costanzi et al., non publié) démontrant 
l’absence de barrière significative au déplacement des individus.   
 
2.2.5 Conservation et protection 
 En raison des habitats qu’il fréquente, la simplification des paysages due notamment 
aux changements de pratiques agricoles représente l’une des principales menaces qui pèsent 
sur le statut de conservation de l’espèce (Marchadour, 2009). C’est le cas dans les Pays de la 
Loire où l’on constate depuis 50 ans la forte diminution de surface des habitats bocagers 
(Pointereau & Bazile, 1995). Entre les deux cycles d’inventaires effectués l’un dans les 
années 60, l’autre jusqu’en 1980 par l’Institut National Forestier (IFN), le département de 
Loire Atlantique a perdu plus de la moitié de son linéaire de haies. Dans les Pays de la Loire, 
la surface en prairies permanentes a suivi la même évolution entre 1970 et 2003 avec une 
perte de la moitié de la surface de prairies (Fédération régionale des chasseurs des Pays de la 
Loire, 2008). Même si des régressions locales sont observées dans la région depuis 1980, la 
tendance des populations de triton marbré est mal connue dans la région (Marchadour, 2009). 
La disparition des bosquets et haies, les comblements de mares, la diminution du nombre et de 
la surface des zones humides, mais aussi l’accroissement des aménagements urbains et 
routiers, ont probablement menacé directement l’habitat du triton marbré d’une part, mais 
aussi l’ensemble des continuités écologiques lui permettant de se déplacer tout au long de son 
cycle annuel. D’autres menaces telles que l’utilisation de pesticides, et l’introduction 
d’espèces exotiques parfois envahissantes telles que l’écrevisse de Louisiane, affaiblissent e 
tmenacent probablement les populations de triton marbré. En raison de ces éléments 
défavorables au maintien de l’espèce, le triton marbré est cité en annexe IV de la directive 
habitats, en annexe III de la convention de Berne, et fait l’objet d’un arrêté de protection 
national (arrêté du 19 novembre 2007, article 2). L’UICN le classe cependant comme une 
espèce de « préoccupation mineure » en raison de son aire de répartition large, de sa large 
tolérance à différents types d’habitats, et de ses populations présentant des effectifs a priori 
suffisants au maintien de l’espèce (Arntzen et al., 2009). Dans la région Pays de la Loire, en 
raison de la proportion élevée de l’aire de répartition totale située dans la région (6% de l’aire 
totale) et de la dégradation continuelle de ses habitats depuis plusieurs décennies, le triton 
marbré est considéré comme une « priorité élevée » en termes de conservation. 
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2.2.6 Engagements des maîtres d’ouvrage 
 L’état des lieux environnemental effectué en 2011 par un bureau d’études spécialisé et 
concernant les dossiers de demande de dérogation au titre des articles L411-2 et R 411-6 à 14 
du Code de l’environnement a permis le recensement de 254 mares sur l’aire d’étude de 2900 
hectares comprenant l’aire de la plateforme aéroportuaire, de la desserte routière (figure 3), 
ainsi que d’une zone tampon de 100 à 250 mètres autour de celles-ci. Ces sites ont fait l’objet 
d’expertises consistant en un ou deux passages nocturnes entre février et mai. Les individus 
de triton marbré ont été recherchés à l’aide de lampes torches, ou capturés à l’aide d’un 
troubleau si la végétation aquatique ou une trop forte turbidité perturbaient la détection à la 
lampe. Parmi les 254 mares, plus de 30% (N=82) abritaient le triton marbré de façon certaine. 
Les expertises effectuées ont permis de contacter 285 individus sur l’ensemble des 82 mares 
(Biotope, 2012). Le bureau d’études en charge de ces expertises a estimé les effectifs réels 
comme étant « probablement compris dans une fourchette allant de 10 à 30 fois les effectifs 
observés ». Pour le triton marbré, les effectifs étaient de ce fait estimés sur les 2900 hectares 
de l’ordre de 1500 à 8000 individus.  
 Le dossier de demande de dérogation des maîtres d’ouvrage examiné par le CNPN 
pour avis détaille les impacts prévisibles du projet d’aéroport du Grand Ouest sur le triton 
marbré. Ces impacts n’ont pas été évalués spécifiquement dans ce dossier mais au sein du 
groupe des amphibiens afin de réaliser une « analyse conjointe de l’intérêt des milieux (…) 
sur la base de préférences écologiques globalement proches pour les espèces contactées au 
sein de l’aire d’étude » (Biotope, 2012). Les effets prévisibles pour ce groupe étaient 
principalement la destruction et la dégradation des habitats, la destruction de spécimens 
d’espèces en phase de travaux, la dégradation des continuités écologiques, le dérangement 
d’espèces (pollution sonore et lumineuse) ainsi que les pollutions chimiques et 
atmosphériques par rejet d’hydrocarbures des avions, mais aussi des voitures circulant sur la 
desserte routière. Le choix du site de Notre Dame des Landes pour accueillir l’aéroport a été 
fait initialement en 1968. Ce choix avait été réétudié entre 1992 et 2003 et le choix de Notre 
Dame des Landes a été réaffirmé lors de la déclaration d’utilité publique en 2006 à la suite 
d’un comparatif entre neuf sites de la région. Ce comparatif était basé sur divers critères 
économiques (bassin d’emploi, desserte, marché potentiel), sociologiques (urbanisme, 
nuisances sonores) et environnementaux (environnement, agriculture) (Biotope, 2012). Le 
choix du site constitue en général la principale mesure d’évitement si des atteintes 
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particulièrement fortes sur la biodiversité sont attendues sur l’un des sites. Aucun des neuf 
sites ne semblait présenter un impact environnemental potentiellement plus élevé que les 
autres, ce sont donc d’autres critères qui ont permis de départager ces sites. L’autre mesure 
d’évitement pour ce projet consiste principalement en une limitation des emprises et donc de 
l’emprise au sol : à l’ouverture, ce sont 537 ha qui seront aménagés au lieu de 762 ha prévus 
initialement soit plus de 15%. Plus spécifiquement concernant les amphibiens, les mesures de 
réduction consistent notamment en phase de travaux et d’exploitation (et de manière non 
exhaustive) à adapter les plannings de chantier à la biologie de l’espèce concernée 
(destruction de mares hors de la période de reproduction par exemple), à baliser et protéger 
l’ensemble des habitats d’intérêt écologique situés en marge de chantier, à garantir l’absence 
de pollutions des milieux aquatiques, et à mettre en place des passages dédiés à la petite faune 
pour le franchissement de la desserte routière.  
Pour le triton marbré, les impacts résiduels après évitement et réduction ont été 
considérés comme majeurs (ce qui constitue le plus haut niveau d’impact résiduel, sur une 
échelle en comportant cinq) par le bureau d’études en charge de l’étude d’impact. En effet, la 
quantité d’habitats détruits et effectivement ou potentiellement utilisés par l’espèce est 
importante. De plus, ces habitats favorables à l’espèce sont en très bon état de conservation. 
La surface de ces habitats favorables au triton marbré est estimée à plusieurs centaines 
d’hectares dont des dizaines de très fort intérêt, ainsi que 52 mares, dont 28 sur lesquelles la 
reproduction du triton marbré est avérée. En raison des effectifs supposés très élevés sur l’aire 
définie, des impacts résiduels majeurs sur l’espèce et de l’importance de cette population pour 
la conservation de l’espèce, le triton marbré a fait l’objet d’un traitement spécifique de la part 
des maîtres d’ouvrage. Des mesures de compensation mutualisées avec d’autres groupes 
faunistiques avec lesquels les amphibiens partagent au moins une partie de leur habitat ont 
donc été envisagées afin de compenser ces impacts résiduels majeurs. Nous ne détaillerons 
pas l’ensemble de ces mesures ici, elles sont détaillées dans le dossier de demande de 
dérogation (Biotope, 2012). Nous pouvons néanmoins préciser que ces mesures de 
compensation ont vocation à être mises en œuvre sur « des milieux bocagers à proximité de la 
zone impactée, avec comme objectifs de préserver, renforcer et étendre ces zones, qui 
constitueront des secteurs d’accueil privilégiés pour les populations d’espèces protégées 
impactées par le projet » (Biotope, 2012). Les mesures consistent principalement en la 
création, restauration, amélioration et gestion conservatoire de milieux. Ces mesures 
comprendront notamment, la reconversion de terres arables en prairies naturelles humides, la 
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reconversion de peupleraies en prairies humides, en mégaphorbiaies ou en boisement alluvial, 
ou une remise en exploitation sous forme de prairie naturelle humide avec des pratiques de 
gestion extensives adaptées. Les surfaces dédiées à aux mesures sont définies par la méthode 
d’unités de compensation. Elle consiste d’une part à évaluer le « besoin compensatoire » en 
fonction de la surface impactée et du niveau d’impact, et d’autre part à évaluer la « réponse au 
besoin compensatoire » calculé en utilisant le niveau de plus-value de la mesure, la surface 
sur laquelle elle est mise en place. La méthode de compensation choisie n’est donc pas 
surfacique mais fonctionnelle. 
 Au-delà des mesures de compensation via notamment la restauration, et la création de 
bocages et de mares, sur des unités de compensation équivalentes d’un point de vue 
fonctionnel à celles impactées par le projet, les maîtres d’ouvrage se sont engagés à la mise en 
place de mesures complémentaires concernant le triton marbré. En premier lieu, des 
opérations de transfert d’individus sont prévues, et concernent notamment le triton marbré. Ce 
transfert consiste, sur les 19 mares accueillant le plus grand nombre d’individus (sur la base 
des expertises réalisées en 2011 par le bureau d’étude en charge de cette mission) et se 
trouvant sur l’emprise directe du projet, en la capture la plus exhaustive possible des individus 
et à leur transfert sur des mares non impactées par le chantier. Il s’agit d’une mesure 
d’accompagnement à caractère expérimental permettant de limiter le nombre d’individus 
directement détruits. Dans le dossier de dérogation au titre des articles L411-2 et R411-6, les 
maîtres d’ouvrage et le bureau d’étude en charge du dossier décrivent l’objectif de ces 
transferts comme un objectif « écologique car les transferts, associés à une amélioration des 
habitats terrestres et aquatiques des secteurs d’accueil, doivent viser à dynamiser ou implanter 
des populations des espèces impactées par les aménagements, hors des zones d’influence de 
ces derniers ». 
La seconde mesure spécifique mise en place en faveur du triton marbré consiste en la 
mise en place d’un projet de recherche visant à quantifier les effets des mesures de 
compensation sur la dynamique de la population impactée et de définir les protocoles 
nécessaires au suivi de la population sur le long terme dans cet objectif. Ces objectifs 
nécessitent d’une part l’acquisition de connaissances sur le fonctionnement local des 
populations de triton marbré, mais également l’évaluation de méthodes d’études permettant le 
suivi à long terme de cette population. Nous l’avons vu, les données disponibles pour cette 
espèce sont relativement rares, et les méthodes de suivi semblent peu précises, difficiles à 
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mettre en œuvre, et rarement comparables à d’autres études similaires (Rödel & Ernst, 2004). 
En effet, la première caractéristique permettant de juger du succès des mesures de 
compensation sont l’équivalence des effectifs d’individus avant et après impact et 
compensation ; mais les méthodes applicables dans le cadre de projets de grande ampleur 
pour les estimer sont peu maitrisées, et l’estimation se fait régulièrement in fine à dire 
d’experts sur la base de comptages (Biotope, 2012). Or, il a été montré que souvent, aucune 
équivalence entre les comptages et les effectifs réels n’existe chez les amphibiens (Schmidt, 
2003), ce qui compromet notamment la comparaison des effectifs avant et après impact, et 
donc l’évaluation des mesures. De même, le fonctionnement global des métapopulations de 
tritons, et même d’amphibiens en général, est peu documenté, et les mécanismes qui en 
assurent la pérennité ne sont pas établis clairement. Même si la connectivité à large échelle 
semble nécessaire à la dispersion (Safner et al., 2011), le dimensionnement de mesures visant 
à créer ou recréer ces connectivités n’est pas défini avec précision dans un cadre commun et 
repose actuellement sur des avis d’experts. L’ampleur des déplacements d’individus pendant 
leurs phases de migration saisonnières, mais également leurs fréquences et capacités de 
dispersion, qui semblent déterminer le fonctionnement global en métapopulation n’ont en 
effet fait l’objet de que peu d’études chez le triton marbré (Marty et al., 2005). L’utilisation et 
les critères de sélection de l’habitat terrestre par l’espèce ont aussi été peu étudiés (Marty et 
al., 2005), du fait de la difficulté à localiser et suivre les individus en phase terrestre. Enfin, 
les mesures de transfert d’individus (ou translocations) depuis des sites à détruire vers des 
sites périphériques à l’infrastructure sont des méthodes particulièrement mal évaluées (Seigel 
& Dodd, 2002), et dont le succès est difficile à évaluer concrètement. L’ensemble de ces 
limites et manques de connaissances plaident pour la mise en place de programmes de 
recherche ambitieux sur le fonctionnement des populations d’amphibiens en général dans le 
contexte de la séquence ERC et sont donc à l’origine de cette thèse.   
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3. OBJECTIFS ET CHOIX METHODOLOGIQUES 
 
3.1 PROJET INITIAL ET METHODES MISES EN PLACE 
 Initialement, la thèse avait pour objectif d’apporter les connaissances nécessaires à la 
caractérisation de la dynamique de la population de triton marbré présente sur le site de Notre 
Dame des Landes, afin de pouvoir évaluer, après leur mise en œuvre et sur un temps long, les 
mesures de compensation et d’accompagnement mises en place. Il s’agissait donc d’une part 
de nourrir les connaissances fondamentales sur l’espèce, mais aussi de mettre en place les 
méthodologies les plus aptes à caractériser de manière quantitative le fonctionnement de ces 
populations. Trois axes de travail avaient été définis : 
 (1) la caractérisation de la dynamique de population de triton marbré sur l’ensemble 
des sites prévus pour la destruction d’habitat et la compensation. Il s’agissait d’obtenir les 
éléments permettant de caractériser la dynamique de population avant impact afin de 
constituer un état initial quantifié pouvant permettre d’évaluer ensuite l’impact de la 
construction et des mesures de compensation. Les effectifs, les déplacements, le pourcentage 
d’individus qui se reproduisent chaque année sont des exemples de données pour lesquelles 
nous n’avions pas de références et sans lesquelles l’évaluation des mesures est rendue 
difficile. Pour répondre à cet objectif, jusqu’à 60 mares ont été étudiées via Capture Marquage 
Recapture (CMR) en 2013, 2014 et 2015 avec une pression de capture élevée (jusqu’à 18 
passages par an sur certaines mares). Il s’agissait avec cette méthode qui prend en compte le 
faible taux de détection de l’espèce, de suivre des mares aux effectifs variés. En effet, la 
densité d’individus est susceptible, en modifiant le niveau de compétition, de créer des 
conditions particulières à très petite échelle et variables selon les sites qu’il est important de 
quantifier. Les mares prévues pour accueillir les individus issus de transferts avaient 
également été étudiées en amont de ces transferts afin de constituer un « état initial » de la 
dynamique sur ces sites. Cet état initial devait servir de point de comparaison à la situation 
après transfert. Les mares prévues pour accueillir les transferts ont donc été étudiées, de 
même que l’ensemble des mares présentes dans un rayon de 250 mètres autour de celle-ci, 
afin de pouvoir également suivre les possibles déplacements d’individus entre des sites 
proches. Des prélèvements génétiques ont aussi été effectués en 2013 et 2014 permettant la 
création d’une banque de microsatellites pour l’espèce (Costanzi et al., 2015) ainsi que de la 
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caractérisation de la diversité génétique (proxy de l’état de santé d’une population) aux 
échelles locale, régionale et inter régionale. Des prélèvements d’eau pour détecter la présence 
de l’espèce via l’utilisation de la méthode de l’ADN environnemental (ADNe) qui avaient été 
réalisés chaque année depuis 2013 sur 100 mares avaient pour but de pouvoir caractériser la 
dynamique plus globale d’occupation des sites et constituer un état initial à comparer avec les 
expertises prévues durant la totalité de la concession aéroportuaire. 
(2) l’étude comportementale d’individus transférés provenant de mares détruites 
et d’individus résidents des mares d’accueil. Il s’agissait de marquer puis d’inclure dans les 
dispositifs de suivi de CMR déjà mis en place des individus issus de mares détruites, pour 
lesquels nous disposions d’un état initial d’au moins une année. Le dispositif permettait de 
suivre des individus transférés dans des mares accueillant ou non une population résidente (le 
cas échéant les individus résidents étaient donc suivis depuis au moins un an), dans des mares 
anciennes ou récemment creusées. Les transferts d’amphibiens sont une méthode de plus en 
plus appliquée dans le cas de destruction d’habitats (Germano & Bishop, 2009). Même si elle 
ne constitue pas une méthode de compensation à proprement parler, elle a pour but, non 
seulement d’éviter la destruction directe des individus se trouvant sur l’emprise d’un projet, 
mais aussi de permettre aux individus transférés de pouvoir se reproduire sur un site non 
impacté, et participer à la dynamique globale de métapopulation existante. Cependant, les 
effets des transferts d’individus sur la dynamique globale de population sont relativement peu 
documentés, et les suivis à long terme de cette approche rares. Germano & Bishop en 2009 
ont étudié la littérature publiée entre 1991 et 2006 sur 38 projets de transferts d’amphibiens. 
En ressortent des facteurs de succès tels que le nombre d’individus transférés, les projets avec 
un déplacement de plus 1000 individus sur un site étant plus souvent des succès, les transferts 
de moins de 100 individus étaient en revanche systématiquement des échecs (Germano & 
Bishop 2009). Les facteurs d’échec les plus récurrents quand ils étaient identifiés étaient 
l’insuffisance de la taille et de la qualité de l’habitat d’accueil, la faible disponibilité en 
refuges de l’habitat terrestre, la présence de poissons (McNeill, 2010), ainsi que le 
comportement de « homing » qui consiste pour un individu à tenter de retourner sur son site 
d’origine. Le nombre d’échecs reste cependant vraisemblablement minimisé par le biais de 
publication favorisant les retours d’expérience réussis. L’une des solutions évoquée pour 
pallier à ces échecs serait le transfert non pas des adultes mais principalement des œufs. Cette 
méthode semble difficilement transposable aux urodèles dont les œufs sont pondus non pas en 
masse comme chez les anoures, mais de manière individuelle et sont donc difficilement 
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collectables à grande échelle. Les auteurs soulignent la nécessité absolue de suivre sur le long 
terme les effets des transferts, sans quoi il est impossible de pouvoir déterminer son efficacité. 
Aux vues de l’intérêt potentiel de cette pratique, il est donc nécessaire d’augmenter le nombre 
de retours d’expérience, prenant en compte la situation avant transfert, le suivi non seulement 
des individus transférés, de leur comportement, mais également celui des individus résidents 
de la mare d’accueil le cas échéant, mais également la participation des individus transférés à 
la dynamique de population. Un lot d’individus transféré devait aussi être équipé de radios 
émetteurs permettant l’étude par télémétrie, dans le but d’étudier leur comportement, leurs 
migrations, d’éventuelles sorties précoces de la mare ou des tentatives de retour sur leur site 
d’origine. Cette technique est relativement couteuse financièrement par l’achat des émetteurs 
nécessaires mais aussi parce que chaque individu est alors relocalisé individuellement tous les 
jours au minimum. Des compétences chirurgicales sont également nécessaires afin de pouvoir 
poser les émetteurs dans la cavité abdominale des individus. Le protocole de pose d’émetteurs 
intra-abdominal chez les tritons étant peu documenté, le protocole chirurgical a été mis en 
place, testé en 2013 et validé en 2014. Il a fait l’objet d’une publication en collaboration avec 
l’université de Toulouse (Le Chevalier et al., 2017). 
(3) la caractérisation des habitats utilisés par l’espèce tout au long de son cycle annuel.  
La probabilité de présence connue sur 100 mares situées dans les enveloppes prévues pour 
accueillir les mesures de compensation grâce à l’ADNe aurait dû permettre, couplée à une 
caractérisation fine des habitats autour de ces mares, de pouvoir préciser les facteurs terrestres 
et aquatiques favorables à la présence de l’espèce. L’objectif était d’apporter des éléments 
permettant d’améliorer les pratiques de restauration et de création de sites ciblées sur le triton 
marbré et particulièrement adaptées aux exigences locales de l’espèce. Du fait du faible 
niveau de connaissances concernant la partie terrestre du cycle du triton marbré (Marty et al., 
2005), les critères de sélection d’habitat sont inconnus précisément, même s’il a été montré 
que la présence de boisements et de prairies favorise la présence de l’espèce (Boissinot & 
Grillet, 2010). Ces boisements doivent-ils être continus et à proximité directe de la mare, ou 
une haie située à 100 mètres de la mare est elle aussi favorable à l’espèce ? La caractérisation 
des possibilités de déplacement du triton marbré grâce à la télémétrie évoquée au point 
précédent aurait aussi pu constituer un bon indicateur du dimensionnement nécessaire lors des 
recréations ou restaurations d’habitats pour le triton marbré. 
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 L’investissement pour répondre à ces trois questions a été important financièrement 
mais également dans le temps passé à tester et valider les protocoles. Depuis le début de 
l’étude en 2013, puis pendant la première année de thèse comprenant la saison de 
reproduction 2014 et ensuite en 2015, 250 mares ont été échantillonnées grâce à l’ADN 
environnemental, environ 3300 transpondeurs ont été posés pour le suivi de CMR pour un 
nombre total de capture de 7575 individus), 20 individus ont été équipés de radio émetteurs 
afin de valider les protocoles nécessaires à la chirurgie. Le budget engagé pour l’ensemble du 
matériel lié au terrain (hors salaires et déplacements) est d’environ 50 000€ sur cette période 
(dont 29 000 euros dédiés aux prélèvements d’eau pour l’ADN environnemental). 14 
stagiaires ont également participé à l’étude sur cette période et nous ont aidés à récolter les 
données nécessaires, pour un total de plus de 200 jours de terrain. 
3.2 PROBLEMATIQUE 
 Le projet d’aéroport du Grand Ouest fait l’objet depuis de nombreuses années d’une 
forte opposition. L’emprise de la concession aéroportuaire prévue pour accueillir le projet est 
occupée par une partie des opposants depuis 2009, la « Zone d’Aménagement Différé » étant 
devenue la « Zone À Défendre ». De nombreuses mares inclues dans nos protocoles et 
accueillant les effectifs de triton marbré les plus importants se situent à proximité de cette 
zone occupée, c’est pourquoi nous avons dû nous adapter à cette présence. Suite à plusieurs 
incidents sans gravité liés à la présence d’opposants hostiles à notre travail, nous avons 
plusieurs fois limité nos échantillonnages, changé nos protocoles, réduit le nombre de sites 
étudiés et réévalué nos objectifs à la baisse. Cela s’est traduit notamment par l’arrêt en 2014 
de l’étude de 18 mares dans les secteurs le plus exposé au risque de confrontation avec les 
opposants au projet. La plupart des individus marqués précédemment sur ces sites n’ont de ce 
fait plus été suivis par la suite. Ces sites n’ayant été suivi que pendant une saison et demie, 
leur utilisation dans le cadre de travaux de dynamique des populations était impossible.  
L’interruption totale de 10 jours de la saison de terrain en attentes de prescriptions de la 
préfecture en 2014 quant à la sécurité sur site a aussi généré une absence de données de CMR 
sur cette période sur l’ensemble des mares, ce qui s’est révélé fortement préjudiciable lors des 
analyses de données. Nous avons par la suite également diminué nos fréquences 
d’échantillonnage sur la plupart des sites, toujours dans le but de minimiser le risque de 
sécurité, ce qui représente donc un impact supplémentaire sur la qualité des jeux de données. 
La tension sur le terrain et les incertitudes sur la date de début de construction de l’aéroport a 
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engendré le report des transferts d’individus initialement prévus en 2015, et donc l’abandon 
de ce volet de l’étude en 2014. Un premier remaniement du sujet de thèse aux vues de ces 
nombreuses contraintes a été effectué à cette période lors d’un comité de thèse prévu à cet 
effet. Ce remaniement a permis de recentrer le sujet sur la caractérisation de la dynamique de 
population et sur les aspects de sélection d’habitat. Cependant, un incident plus important 
survenu au début de la deuxième année de thèse, soit lors de la troisième saison de terrain en 
avril 2015, nous a conduits à décider de ne plus intervenir dans ce secteur pour des raisons de 
sécurité des personnes participant à l’étude. Cet événement a totalement interrompu 
l’ensemble des manipulations en cours (CMR, ADNe pour la dynamique globale 
d’occupation des sites, caractérisation de l’habitat) et a donc compromis totalement 
l’utilisation des données récoltées précédemment pour répondre aux questions identifiées en 
2ème année. La perte des données et l’impossibilité d’accéder à nouveau à la zone nous a 
contraints à trouver une nouvelle zone d’étude mais aussi à intégralement redéfinir les 
objectifs de la thèse en milieu de 2ème année. Ceci nous a également imposé de mettre en place 
de nouveaux protocole réalisables et produisant des résultats exploitables sur une unique 
saison de terrain en 2016 pour envisager une soutenance en 2017. 
Les données exploitables récoltées avant l’incident d’avril 2015 consistent 
essentiellement en deux années de suivi via CMR, incluant quelques mares à très fort effectif, 
ainsi que de nombreuses mares à effectif moyen ou faible. Nous avons de ce fait choisi de 
recentrer nos questionnements autour de deux questions dont les implications ne nécessitent 
pas de données sur des pas de temps longs, et permettant de préciser la dynamique de 
population du triton marbré de manière quantitative. Nous avons également souhaité étudier 
les méthodologies d’étude du triton marbré à mettre en place afin de suivre les populations 
dans le temps de manière fiable et répétable. Cette question moins pointue que le sujet initial 
est néanmoins nécessaire car relativement peu traitée, alors que des modes de récolte des 
données parfois inadaptés aux objectifs conditionnent l’ensemble des prises de décision, et 
notamment dans le cadre de la mise en place de la séquence ERC. Ces questionnements 
répondent à des attentes de la communauté scientifique mais aussi plus généralement des 
gestionnaires, des bureaux d’étude, des milieux naturalistes associatifs ou d’organismes 
d’état. Nous avons donc eu le souci de produire des résultats assimilables et directement 
transposables à des études de terrain portant sur le triton marbré.  
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La première partie de ce mémoire de thèse traitera d’aspects méthodologiques. Le 
déclin des amphibiens est constaté partout dans le monde (Stuart et al., 2004), et la nécessité 
d’obtenir des données précises sur le statut des différentes espèces et leurs effectifs constitue 
la première partie du travail de conservation. Malgré cette nécessité, la plupart des études de 
populations d’amphibiens sont basées sur des données de comptages (Schmidt, 2003) 
effectuées grâce à diverses méthodes. Dans le cadre d’objectifs quantifiés comme c’est le cas 
lors de la mise en place de mesures de compensation d’impacts résiduels dus à un projet 
d’infrastructure, mais également lors de toute étude ayant pour but de comparer des effectifs 
dans l’espace ou dans le temps, il est crucial de pouvoir dénombrer les individus présents de 
manière précise, ou du moins de pouvoir quantifier l’imprécision avec laquelle ces 
dénombrements sont faits. Si la méthode mise en place ne tient pas en compte du taux de 
détection d’une espèce, et même si elle apparait comme standardisée (Weddeling et al., 2004), 
elle ne garantit pas que le nombre de contacts d’individus sera comparable à des comptages 
effectués sur un même site l’année suivante, ou à des sites proches géographiquement. Ces 
questions qui peuvent paraitre triviales tant les méthodes sont anciennes pour certaines et 
largement utilisées, sont pourtant peu abordées dans la littérature sur les amphibiens. Il existe 
des études ayant pour objet la comparaison entre méthodes (Willson & Dorcas, 2003 ; 
Crosswhite et al., 1999 ; Kropfli et al., 2010 ; Biggs et al.,2014), avec pour objectif de 
déterminer celle qui identifie le plus grand nombre d’individus contactés, mais très peu à 
notre connaissance ne s’intéressent à la relation entre les effectifs réels et ces comptages. 
Nous répondrons donc dans la première partie de ce manuscrit aux questions suivantes : les 
méthodes les plus classiquement utilisées pour l’étude des urodèles en période de 
reproduction sont-elles comparables entre elles, entre les sites et dans le temps ? Quelles sont 
les méthodes les plus fiables pour obtenir des résultats quantitatifs dans le cadre d’un suivi à 
large échelle notamment dans le but de produire des comparaisons spatiales ou temporelles ? 
Dans un deuxième temps, nous avons étudié si la méthode de l’ADNe dont l’efficacité est 
reconnue pour estimer de manière fiable la probabilité de présence d’une espèce sur un site 
pouvait permettre d’estimer les effectifs d’individus présents sur ce site toujours dans cette 
optique de déterminer un ensemble de méthodes pertinentes pour réaliser des comparaisons 
spatiales et temporelles. 
 Dans une seconde partie, et toujours dans un objectif de quantification, nous 
montrerons comment les avancées méthodologiques récentes dans l’analyse des données 
issues de CMR permettant de modéliser le temps passé par une espèce sur un site. Nous avons 
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appliqué ces méthodes au triton marbré afin de préciser la phénologie de la reproduction pour 
l’espèce. D’un point de vue fondamental, cette question est peu étudiée pour les amphibiens, 
mais représente néanmoins un intérêt du point de vue de la biologie évolutive. En effet, les 
connaissances sur cette dynamique intra annuelle des populations de triton marbré permettront 
de préciser les patterns de migration pour l’espèce, d’éventuelles stratégies de reproduction 
mises en place en fonction des coûts et bénéfices de cette période liée notamment à la 
compétition pour l’accès au partenaire. D’un point de vue plus appliqué, connaitre le temps de 
présence pour l’espèce dans les mares de manière précise permet de définir les périodes les 
plus favorables pour programmer des interventions sur les sites de reproduction en minimisant 
l’impact sur l’espèce, mais également de pouvoir au mieux calibrer les études de populations 
pour l’espèce en proposant des échantillonnages dont les périodes seront calquées au mieux 
sur les périodes de présence des individus dans les mares. 
Les méthodes, analyses statistiques et sites d’étude seront décrit dans chacun des 
chapitres concernés. L’ensemble des résultats fera l’objet d’une discussion remettant en 
perspective leur utilisation possible dans le cadre de l’étude des grands tritons. Une 
conclusion générale fera la synthèse de ces éléments. Nous proposons les perspectives et 
orientations que ce travail peut amener. 
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4. METHODES POUR LE SUIVI QUANTITATIF CHEZ 
LE TRITON MARBRE 
 
4.1 COMPARAISON DES METHODES LES PLUS 
COURAMMENT UTILISEES POUR L’ETUDE DES URODELES  
4.1.1 Introduction 
 Les amphibiens font partie des groupes les plus menacés dans le contexte actuel de 
déclin global de la biodiversité (Stuart et al., 2004). Cependant le pourcentage d’espèce en 
déclin au sein des amphibiens (43,2% d’après Stuart et al., 2004) pourrait être encore sous-
évalué en raison d’un manque important de connaissances sur les espèces concernées. Une 
fois le déclin effectivement constaté pour une espèce, la ou les causes induisant cette 
diminution des tailles de population n’est pas précisément connue dans environ la moitié des 
cas observés de déclin chez les amphibiens (Stuart et al., 2004). Obtenir les informations 
nécessaires pour évaluer le statut de conservation d’une espèce est particulièrement important 
afin de développer des programmes de suivi, de gestion ou de conservation le cas échéant. 
Pour cela les deux indicateurs les plus couramment utilisés sont la distribution et l’abondance, 
ainsi que les tendances d’évolution dans le temps de ces indicateurs. Que ce soit pour 
l’élaboration des listes rouges régionales ou de la liste rouge mondiale, l’Union Internationale 
pour la Conservation de la Nature (UICN) se base sur des critères quantitatifs pour définir le 
statut de conservation d’une espèce. Par exemple, le classement d’une espèce en danger 
critique d’extinction est basé sur des critères tels que : la réduction de la taille de population et 
sa vitesse, la diminution de la répartition géographique, et l’effectif de la population à un 
temps donné (UICN, 2012). Ces listes mondiales ou régionales permettent le déclenchement 
de politiques et d’actions de sauvegarde des espèces menacées. La qualité des données qui 
alimentent leur élaboration est donc primordiale pour identifier et mettre en œuvre les actions 
de conservation nécessaires. Chez les amphibiens, l’évidence des déclins a entrainé la 
multiplication des efforts d’inventaire et d’étude (Willson & Dorcas, 2003) pour en identifier 
les causes, documenter leur évolution et permettre la mise en place de politiques publiques de 
conservation. 
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Cependant, la récolte de données concernant la distribution et l’abondance des 
amphibiens comprend certaines difficultés. Par exemple, Schmidt (2003) a montré que de 
nombreuses études basées sur des comptages, même standardisés, ne permettaient pas 
d’estimer de manière fiable l’abondance ou la distribution de l’espèce étudiée. Le taux de 
détection pour ces espèces est relativement faible et variable selon l’observateur et la méthode 
(Schmidt, 2003). De plus, la répartition spatiale des individus d’une population peut varier au 
cours du cycle de vie, avec souvent, des regroupements pendant la période de reproduction 
facilitant à priori les inventaires. Cependant certaines espèces ont une phénologie 
particulièrement explosive, ne se regroupent que pendant quelques jours (Blaustein et al., 
2001), dans des milieux parfois difficiles à prospecter. De plus, l’ensemble des individus qui 
ne participent pas à la reproduction une année donnée (juvéniles, ou certaines adultes qui ne 
se reproduisent pas tous les ans) n’est pas prise en compte dans les inventaires (Marsh & 
Trenham, 2001). L’abondance sur un site peut être très variable d’une année à l’autre mais 
aussi au cours d’une même saison (Pechmann et al., 2000 ; Meyer et al., 1998). L’ensemble 
de ces biais peut avoir des conséquences importantes en termes de gestion et conduire à la 
mise en place de plans de gestion mal adaptés aux enjeux auxquels font face les espèces 
concernées. La mauvaise évaluation du statut d’une espèce peut par exemple entrainer la 
protection de sites à mauvais escient et malgré des effectifs suffisants, s’ils ne sont pas 
détectés. A l’inverse, l’importance de certaines zones dans la conservation d’une espèce peut 
être sous évaluée et engendrer un déclin dont les premiers signes ne seront pas détectés. 
L’utilisation de méthodes adéquates d’étude sur le terrain, associées à des analyses de ces 
données fiables permettrait de préciser le statut réel des espèces ou populations, et de mettre 
en place des mesures de gestion qui répondent mieux aux enjeux pour ces espèces ou 
populations. 
Parmi les critères permettant de choisir une méthode de recueil de données, l’espèce 
étudiée, son comportement, son cycle de vie, ainsi que les objectifs de l’étude sont 
primordiaux (Rödel & Ernst, 2004). La disponibilité en temps, en matériel, en budget, en 
outils d’analyse ou les perturbations (du milieu et de l’espèce) induites par la méthode choisie 
sont également à prendre en compte. De nombreuses techniques sont disponibles pour 
l’estimation de l’abondance ou de la distribution de populations d’amphibiens d’une part, et 
pour leurs suivis dans le temps d’autre part. Les objectifs et la facilité de mise en pratique de 
ces techniques diffèrent. En phase terrestre pour la plupart des espèces, la capacité de 
l’homme à détecter les amphibiens est très faible. Chez les urodèles, la période la plus souvent 
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étudiée pour la réalisation d’études est donc la période aquatique pendant laquelle les 
individus se regroupent pour se reproduire chez de nombreuses espèces, facilitant ainsi la 
détection et les comptages. Les techniques de détection de l’espèce et de comptage des 
individus disponibles à cette période sont nombreuses. Parmi les plus populaires certaines 
techniques permettent de capturer directement les individus. Nous pouvons citer l’utilisation 
d’épuisettes (utilisées de manière standardisée ou non) permettant de capturer les individus 
grâce à des filets dont la taille de la maille ne permet pas aux individus de s’extraire. 
L’utilisation de pièges permet également de capturer les individus de manière non spécifique, 
avec des pièges conçus notamment avec des bouteilles (Richter, 1995), des seaux (Drechsler, 
2010) ou encore des nasses conçues à l’origine pour les poissons et dont les deux entrées en 
entonnoir permettent de capturer les individus dans la mare. Les barrières piège sont une 
technique permettant de circonscrire une mare et de capturer l’ensemble des individus qui s’y 
rendent ou en ressortent. Dans ce cas, les individus se déplaçant vers où à partir de la mare 
sont interceptés par une barrière qu’ils longent jusqu’à tomber dans un piège au sol qui permet 
de les récupérer (Corn, 1994). Enfin, des techniques couramment utilisées ne nécessitent pas 
la capture des individus. Il s’agit de la détection nocturne à la lampe (pendant un temps donné 
ou sans limite de temps). Elle nécessite l’observation de la surface de l’eau pendant la nuit 
avec l’aide d’une lampe et permet de détecter les individus qui viennent respirer à la surface. 
La recherche d’œufs d’une espèce donnée est également utilisée afin de détecter 
indirectement la présence d’individus reproducteurs sur un site. D’une manière générale de 
nombreux travaux montrent que toutes les techniques d’étude des amphibiens sont associées à 
des taux de détection de l’espèces ou des individus inférieurs à 1 (Schmidt, 2003; Schmidt, 
2005; Griffiths et al., 2015; MacKenzie et al., 2002). 
Concernant la probabilité de présence d’une espèce sur un site, des études 
comparatives de techniques différentes ont été réalisées. Biggs et al. (2015) ont estimé que les 
taux de détection de pièges « bouteille » et de comptages à la lampe  étaient identiques, et 
globalement plus élevés que ceux basés sur la recherche d’œufs pour le triton crêté. Kropfli et 
al. (2010) ont estimé le taux de détection de pièges comme supérieur à celui des comptages 
nocturnes utilisant une lampe torche chez le triton crêté. Ils ont également montré que le taux 
de détection était négativement corrélé à la température de l’eau et à la quantité de végétation 
de surface. Le taux de détection, qu’ils ont estimé, leur a permis de montrer que six visites en 
utilisant des pièges, et sept visites en utilisant des comptages nocturnes à la lampe étaient 
nécessaires pour certifier l’absence de l’espèce d’un site avec un degré de confiance de 95% 
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(Kropfi et al. 2010). Ces résultats montrent que les différentes techniques les plus 
classiquement utilisées ont un taux de détection faible et sous-estiment donc la probabilité de 
présence de l’espèce sur les sites. De plus, les taux de détection sont généralement variables 
dans le temps, mais dépendent aussi des conditions d’observation propres à chaque site. Cette 
hétérogénéité dans les probabilités de détection pose donc également le problème des suivis 
temporels ou des comparaisons spatiales. En effet, dans ces conditions, les résultats obtenus 
sur un même site à des dates différentes ou sur deux sites différents un à une date donnée ne 
sont probablement pas obtenus avec des taux de détection de l’espèce identiques, et ne sont 
donc pas directement comparables. Le suivi temporel ou la comparaison spatiale de 
l’occurence d’une espèce exige donc des probabilités de détection constantes dans le temps, 
ce qui n’est pas le cas des méthodes de détection simples utilisées chez les amphibiens. La 
prise en compte et la modélisation de ce taux de détection est nécessaire à l’élaboration de 
suivis temporels ou spatiaux rigoureux. Des méthodes statistiques prenant en compte la 
probabilité de détection permettent d’estimer la probabilité d’occurrence d’une espèce tout en 
contrôlant cette hétérogénéité des probabilités de détection: ce sont les modèles dits 
d’occupation de sites (site occupancy). Ils font partie des modèles de référence pour 
l’estimation non biaisée de la probabilité de présence (MacKenzie, 2002). Ces modèles sont 
utilisables à partir des données collectées avec  l’ensemble des techniques usuelles dès lors 
qu’elles sont menées sur plusieurs sessions successives et rapprochées dans le temps et sur un 
nombre de sites conséquent. Ils permettent de modéliser le taux de détection mais également 
son éventuelle hétérogénéité. Elle permet donc non seulement l’estimation non biaisée de la 
probabilité de présence, mais autorise aussi les comparaisons temporelles et spatiales. Plus 
récemment, la méthode de l’ADN environnemental (ADNe) a permis d’étudier la distribution 
d’une espèce avec des taux de détection imparfaits mais souvent proches de 1 (Ficetola et al., 
2008). Finalement, aucun technique utilisée seule ne permet de détecter avec certitude 
l’espèce sur la totalité des sites étudiés, mais l’émergence de nouvelles techniques telles que 
l’ADNe permet d’augmenter significativement le taux de détection de l’espèce et diminue 
donc l’hétérogénéité spatiale et temporelle dans les probabilités de détection de l’espèce. En 
revanche, les biais liés à l’estimation de l’abondance sur un site persistent. 
La comparaison de différentes techniques permettant le dénombrement d’individus sur 
un site a été réalisée pour les amphibiens dans de rares études. Willson & Dorcas (2003) ont 
par exemple comparé le nombre d’individus capturé à l’aide d’épuisettes et de pièges 
« bouteille » et ont obtenu des résultats différents selon l’espèce et le stade de développement. 
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Concernant les salamandres adultes, les pièges se sont par exemple avérés plus performants 
que l’utilisation d’épuisette alors que les larves ont au contraire principalement été capturées 
grâce à l’épuisette. Crosswhite et al. (1999) ont, quant à eux, capturé plus d’individus 
d’amphibiens de toutes espèces confondues grâce à l’utilisation de pièges de type nasse 
associés à une barrière, en comparaison de ce qu’ils avaient pu détecter par recherche visuelle 
d’individus. Gunzburger (2007) a également montré que le nombre d’individus d’amphibiens 
de toute espèce capturés à l’aide de pièges carrés et d’épuisette n’étaient pas corrélés sur un 
même site à une même date. A notre connaissance, aucune étude ne compare en revanche le 
nombre d’individus capturés grâce à différentes méthodes avec une estimation du nombre réel 
d’individus sur un site. Il est donc encore difficile de savoir si le nombre d’individus détectés 
avec ces techniques de comptage est corrélé avec l’effectif réel, et si ces comptages 
permettent ou non de pouvoir estimer, ne serait-ce que grossièrement, les effectifs réels. Au 
sein d’une même étude, il est également difficile de savoir si la comparaison directe des sites 
entre eux ou la comparaison de relevés sur un même site dans le temps en termes d’abondance 
est possible, et ce même si la technique utilisée est standardisée (Schmidt, 2003; Weddeling et 
al., 2004). Le taux de détection individuel supposé faible des différentes techniques utilisées 
rend le biais sur le nombre d’individus fort. De plus, le caractère constant dans l’espace et 
dans le temps du taux de détection des individus associé à ces techniques n’a pas été évalué, 
notamment parce que le nombre réel d’individus sur chaque site n’était pas connu. Comme 
pour les probabilités de présence le possible biais dû à l’hétérogénéité dans le temps et dans 
l’espace des taux de détection individuel pose également un problème pour la comparaison 
des tendances d’effectifs obtenues grâce à ces méthodes. Les différences d’effectifs constatées 
grâce à des méthodes ne prenant pas en compte cette hétérogénéité ne sont donc pas 
interprétables en l’état comme de réelles variations d’effectifs des individus sur un site, ou 
entre différents sites. Des méthodes statistiques permettent d’estimer l’abondance réelle en 
prenant en compte la probabilité de détection inférieure à 1 d’une espèce (Lebreton et al., 
1992). La méthode de Capture-Marquage-Recapture (CMR) notamment est considérée 
comme la méthode de référence pour ces estimations (Schmidt, 2003). Cette méthode repose 
sur des captures d’individus lors de sessions successives pendant lesquelles les individus sont 
marqués de manière individuelle et permanente, avec des marques qui n’affectent pas leur 
survie ou leur comportement. A une occasion donnée, il est donc possible de capturer un 
individu déjà observé et marqué lors d’une session précédente, ou de capturer un individu 
jamais détecté auparavant. Initialement utilisés dans le cadre de populations fermées 
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(Schnabel, 1938) (c'est-à-dire ne prenant en compte ni naissance, ni mort, ni émigration, ni 
immigration au sein de la période d’échantillonnage) et comprenant des hypothèses préalables 
à leur application fortes telles que l’homogénéité des taux de captures entre individus, ces 
modèles ont évolué vers l’estimation de paramètres démographiques en populations ouvertes 
(Seber, 1973), et permettant la prise en compte de différentes sources d’hétérogénéité de 
capture entre individus (Otis et al., 1978 par exemple). 
 L’objectif de cette étude est de comparer de manière simultanée et sur plusieurs sites 
l’abondance du triton marbré, mais aussi sa probabilité de présence, estimés à partir de 
différentes techniques, figurant parmi les plus utilisées pour l’étude des urodèles pendant la 
période de reproduction. Au-delà de la comparaison de performances de ces techniques, 
l’utilisation de la CMR sur les mêmes sites et durant la même période nous permet de 
déterminer si ces techniques fournissent des comptages qui sont corrélés aux effectifs réels 
estimés. Le triton marbré étant une espèce relativement difficile à détecter, nous nous 
attendons à ce que l’ensemble des techniques sous-estiment le nombre de sites occupés par 
l’espèce, ainsi que leur abondance sur chaque site. De plus, nous souhaitons étudier si les 
techniques de comptage ou d’estimation de la probabilité de présence permettent de constituer 
des indices fiables pour comparer les effectifs ou la présence de l’espèce entre différents sites. 
Autrement dit, est ce que l’utilisation de ces techniques permet de hiérarchiser entre eux les 
sites d’intérêt pour l’espèce ? Enfin, les probabilités de présence et les effectifs obtenus par 
les méthodes de comptage et de détection ne prenant pas en compte la variabilité du taux de 
détection permettent elles le suivi dans le temps et la comparaison des résultats dans le cadre 
de suivis temporels sur un même site ?  
4.1.2 Matériel et méthodes 
Site et modèle d’étude 
Afin de comparer les différentes techniques d’étude des tritons marbrés, nous avons 
étudié 16 mares situées dans un périmètre de 10 kilomètres autour de la Roche-sur-Yon, en 
Vendée (France), en milieu bocager et périurbain. Le triton marbré est une espèce présente du 
nord-ouest de la France jusqu’au Portugal (Marty et al., 2005). Au sein de son aire de 
répartition, le triton marbré occupe principalement des habitats relativement boisés ou 
agricoles dominés par le pâturage telles que les zones bocagères (Jehle & Arntzen, 2000 ; 
Schoorl & Zuiderwijk, 1981). Au printemps (de mars à juillet, Arntzen & Wallis, 1991), on 
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retrouve le triton marbré dans des mares bien végétalisées (figure 8), qu’il utilise comme site 
de reproduction (Schoorl & Zuiderwijk, 1981). La plupart des mares incluses dans cette étude 
sont des mares de type abreuvoir situées dans des prairies de fauche ou pâturées, ou des mares 
ornementales de milieu périurbain. 
 
Figure 8 : mare bocagère de la zone d’étude située en Loire Atlantique représentative des sites 
de reproduction utilisés par le triton marbré dans l’ouest de la France. 
 Choix des méthodes 
 Avant la saison de reproduction, nous avons rédigé et envoyé un questionnaire à 258 
personnes faisant partie de la communauté herpétologiste française comprenant des 
universitaires, des bureaux d’étude, des collectivités, ou des associations susceptibles 
d’effectuer des suivis d’amphibiens. L’objectif était d’obtenir des informations sur les études 
mises en place, et sur les techniques utilisées pour ces études. Ce questionnaire comprenait 
diverses questions permettant de connaitre le type de  structure à laquelle appartenaient les 
répondants et le type d’études réalisées (portant sur l’ensemble de la communauté amphibiens 
ou sur une espèce en particulier). Il s’agissait de connaitre pour chacune des études quelles 
méthodes étaient mises en place pour déterminer l’occurrence de l’espèce si ce type d’étude 
était mené, et les méthodes mises en place pour déterminer les effectifs si ce type d’étude était 
mené. Pour chaque type d’objectif (occurrence ou estimation des effectifs), les répondants 
avaient la possibilité de donner plusieurs réponses. Il s’agissait également de savoir si oui ou 
non les méthodes de type CMR était utilisée à la suite des captures, ainsi que les critères qui 
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ont mené au choix des techniques utilisées. Nous avons choisi d’appliquer ensuite dans notre 
étude sur le terrain les techniques les plus citées, à savoir l’utilisation d’épuisettes, les 
comptages nocturnes à la lampe (avec une durée limitée à 15 minutes dans notre cas), ainsi 
que l’utilisation de pièges de type Ortmann (figure 9) pour estimer l’abondance, et la 
distribution du triton marbré sur les 16 mares étudiées. En complément pour l’estimation de la 
probabilité de présence, nous avons utilisé la méthode de l’ADN environnemental. 
 
  
 
 
 
 
 
Figure 9 : pièges de type Ortmann (Drechsler et al., 2010) construits à partir de seaux de 5 
litres et d’entonnoirs, permettant la capture d’amphibiens dans les mares. Les pièges sont 
immergés et flottent grâce aux bouteilles latérales (les amphibiens piégés peuvent donc y 
respirer). 
Recueil des données 
Nous avons sélectionné 16 mares qui a priori et d’après les connaissances naturalistes 
locales (T. You, Centre Beautour, Comm. Pers.) permettraient d’observer des effectifs de 
triton marbré contrastés sur la zone d’étude. Deux des 16 mares n’avaient jamais permis 
d’observer de tritons marbrés mais semblaient favorables à leur présence. Les 14 autres mares 
ont été retenues en fonction de leurs effectifs potentiellement variés, de leur facilité d’accès et 
de l’accord des propriétaires. Chaque mare a été visitée une fois par semaine durant 14 
semaines de fin mars à début juillet, ce qui correspond à la période de reproduction pour le 
triton marbré dans la région. Afin de limiter l’influence des différentes techniques les unes sur 
les autres, une session de prospection est composée de deux parties (l’une au coucher du 
soleil, la seconde le lendemain matin) qui sont organisées de la manière suivante : après le 
coucher du soleil, deux observateurs ont utilisé des lampes frontales (Nao Petzl, 355 Lumen) 
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pour compter les tritons grâce à l’observation de la surface de la mare pendant 15 minutes. 
L’observation pouvait être statique si l’ensemble de la surface de l’eau était visible d’un poste 
fixe. Dans le cas contraire, l’observateur se déplaçait en longeant les berges pendant les 15 
minutes d’observation. Les deux observateurs ne partagent pas leurs observations pendant les 
15 minutes, permettant ainsi de considérer les comptages comme étant indépendants l’un de 
l’autre (ces deux comptages seront ensuite nommés « lampe observateur 1 » et « lampe 
observateur 2 »). Lors des analyses visant à comparer les techniques, un seul des deux 
comptages (« lampe observateur 1 ») a été utilisé, la différence éventuelle entre les deux étant 
analysée à part dans un second temps. La seconde étape de l’échantillonnage consistait en 
l’utilisation de l’épuisette, et ce de manière standardisée. Cette technique consiste en trois 
passages d’épuisette (vers la droite, vers l’avant, vers la gauche) environ tous les cinq mètres 
de berge. Le nombre total d’individus capturés sur l’ensemble de la mare est comptabilisé. La 
troisième étape consiste en la pose de pièges de type Ortmann (Drechsler et al., 2010), à une 
distance d’environ cinq mètres les uns des autres, le nombre de piège dépendant donc de la 
taille de la mare. Les pièges sont relevés le lendemain, et restent dans la mare 14 heures au 
maximum. Les individus capturés dans ces pièges sont ensuite placés dans des seaux remplis 
au préalable d’eau de mare pour être marqués (voir ci-dessous). Après avoir relevé les pièges, 
la dernière technique mise en place est le passage d’épuisette, de manière non standardisée. 
Elle consiste, depuis les parties accessibles de la berge, et en entrant dans l’eau, à déplacer 
l’épuisette proche du fond de la mare, et proche des micro-habitats (de façon à ne pas 
modifier ou endommager la végétation de la mare) les plus susceptibles d’accueillir des 
tritons marbrés, pour capturer le plus grand nombre possible de tritons. L’épuisette est utilisée 
aussi longtemps que des tritons sont capturés, soit pour un temps compris entre 10 et 120 
minutes en fonction de la taille de la mare et des effectifs présents. Les individus capturés sont 
placés dans des seaux d’eau de mare.  L’ensemble des individus capturés à l’aide de pièges ou 
de l’épuisette non standardisée sont ensuite scannés (figure 10) à la recherche de la présence 
d’une marque posée lors de précédentes sessions (voir ci-dessous). Les individus déjà 
marqués sont consignés, et relâchés immédiatement. Les individus qui n’étaient pas marqués 
sont anesthésiés dans un bain de MS222 (0,2g/L) afin de pouvoir leur injecter un transpondeur 
(Loligo Systems, Denmark). Les transpondeurs sont insérés sous la peau, sur le flanc gauche 
de l’individu (figure 10). L’ensemble de ces individus marqués nous a permis d’utiliser la 
méthode de Capture-Marquage-Recapture pour estimer le nombre d’individus dans chaque 
mare. 
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Figure 10 : Etapes de recherche de transpondeur et de marquage réalisées de 2013 à 2015 en 
Loire Atlantique pour la réalisation de l’étude par CMR. A gauche, passage du scanner contre 
le flanc d’un triton marbré, à la recherche d’un transpondeur. A droite, insertion du 
transpondeur sous la peau, sur le flanc gauche d’un individu. (Photo : Jean Marc Costanzi). 
La dernière technique mise en œuvre sur le terrain est celle reposant sur l’utilisation de l’ADN 
environnemental pour détecter la présence de l’espèce. Nous avons échantillonné chaque 
mare trois fois durant la saison de reproduction : au début de la saison (lors de la première 
semaine d’échantillonnage), au milieu de la saison de reproduction (lors de la septième 
semaine d’échantillonnage), puis à la fin de la saison (lors de la quatorzième et dernière 
semaine d’échantillonnage). Chaque échantillonnage consiste en un prélèvement de 20 sous-
échantillons de 100mL chacun, en différents points sur l’ensemble de la mare grâce à une 
louche stérile. Les 20 sous-échantillons ont été rassemblés dans un sac stérile et filtrés à 
travers un filtre (VigiDNA, SPYGEN) de 0,45 µm. La capsule contenant le filtre a été remplie 
avec 80mL de conservateur (CL1 buffer, SPYGEN), conservés à température ambiante puis 
envoyés pour analyse au laboratoire SPYGEN. Le protocole d’extraction et d’amplification 
est disponible en détail dans la partie 4.2.3 de ce manuscrit. Pour chaque échantillon, les 
résultats de ces analyses consistent en un nombre de réplicats dans lesquels l’ADN de 
l’espèce cible a été détecté, sur un total de 12 réplicats (cette variable est appelée « taux de 
détection » dans la suite du texte). Nous avons considéré l’espèce comme absente 
lorsqu’aucun réplicat n’était positif, et comme présente quand au moins un échantillon était 
positif.   
 
79 
 
Analyses des données 
 Pour chacune des techniques de comptage mise en place nous avons enregistré le 
nombre d’individus détecté à chacune des 14 sessions. Les individus marqués nous ont permis 
d’obtenir un jeu de données de CMR pour chaque mare et comportant 14 occasions. Nous 
avons estimé l’abondance totale dans chaque mare grâce au logiciel MARK (White & 
Burnham, 1999). Nous avons utilisé un modèle en population fermée, avec des probabilités de 
capture et de recaptures égales et variable dans le temps (Otis et al., 1978). L’abondance a été 
calculée en divisant le nombre d’individus capturés par la probabilité de capture estimée par 
le modèle pour l’occasion correspondante (Horvitz-Thompson estimator, Horvitz & 
Thompson, 1952), donnant ainsi une estimation du nombre total d’individus sur chaque site. 
Les comptages de triton marbré effectués de nuit grâce à l’utilisation d’une lampe par deux 
observateurs a permis de tester l’existence d’un éventuel biais observateur grâce à un test de 
Wilcoxon comparant la somme des individus détectés à chaque occasion sur l’ensemble des 
mares par chaque observateurs. A partir du nombre d’individus capturés à chaque session 
pour chaque technique, nous avons créé un jeu de données reflétant uniquement la détection 
de l’espèce pour chaque mare, à chaque session. L’espèce était considérée comme présente à 
une session donnée lorsqu’au moins un individu avait été détecté  et absente lorsqu’aucun 
individu n’a été détecté. 
La variation de la proportion d’individus capturés (c'est-à-dire le nombre d’individus 
capturés par rapport au nombre total d’individus) a été testée grâce à des modèles linéaires 
généralisés mixtes (Generalized Linear Mixed Model, GLMM) binomiaux, prenant en compte 
la mare comme effet aléatoire, et la technique employée ainsi que la session d’échantillonnage 
comme effets fixes. La variation du taux de détection (le nombre de sites sur lesquels l’espèce 
a été détectée à chaque session, sachant l’espèce présente) a également été testée grâce à des 
GLMM binomiaux prenant en compte la mare comme effet aléatoire, et la technique 
employée ainsi que la session d’échantillonnage comme effets fixes. 
Ces modèles ont été ajustés grâce au logiciel R 3.4.0 (R Development Core Team, 
2017). Le package « lme4 » a été utilisé pour ces GLMMs. La proportion de variance 
expliquée par ces modèles mixtes a été calculée grâce à la fonction « r.squarredGLMM » du 
package « MuMIn » (Bartoń, 2013).  
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4.1.3 Résultats 
 Nous avons enregistré 55 réponses au questionnaire préliminaire, parmi lesquelles 48 
comportaient au moins un volet d’étude sur les urodèles (47 s’intéressaient à la probabilité de 
présence, 24 à des estimations d’effectifs, certaines études couplant les deux questions). Pour 
chacun de ces deux objectifs, la majorité des répondants déclaraient utiliser plusieurs 
techniques différentes (37 réponses sur les 71 études au total). Pour les études ayant comme 
objet l’abondance, ce sont les techniques de l’épuisette avec une utilisation standardisée (11 
réponses), les comptages nocturnes à la lampe avec (5 réponses) ou sans limite de temps (5 
réponses), et le piégeage (7 réponses) qui sont les techniques les plus citées. Parmi les 24 
études portant sur l’estimation des effectifs d’une espèce d’urodèle, 10 répondants déclaraient 
coupler leur technique de comptage à une analyse par la méthode de la CMR. Parmi les 
techniques utilisées pour estimer la distribution d’une espèce, la technique la plus utilisée est 
l’utilisation nocturne de la lampe avec (9 réponses) ou sans (24 réponses) limite de temps. 
L’utilisation d’épuisettes de manière standardisée (20 réponses) ou non (4 réponses) arrivent 
ensuite parmi les techniques les plus citées, devant l’utilisation de pièges (12 réponses) 
généralement de type « Ortmann » (figure 9). L’utilisation de barrières pièges (6 réponses), de 
prospection à vue (2 réponses), et de l’ADNe (2 réponses) ont également été citées de 
moindres mesures. L’utilisation de la méthode de « site occupancy » pour estimer la 
probabilité de présence de l’espèce considérée n’ayant pas été proposée parmi les réponses, 
nous n’avons pas d’estimation de l’utilisation de cette méthode de modélisation. 
L’ensemble des effectifs détectés par chaque méthode et par session d’échantillonnage 
est présenté en annexe 1 de ce manuscrit. Durant les 14 semaines d’échantillonnage, nous 
avons détecté 171 individus grâce à la pose de pièges, avec de fortes disparités selon les sites 
(zéro individus détectés au minimum, à 87 individus capturés sur la mare 8 sur l’ensemble de 
la saison) (tableau 2). Cette méthode a permis la capture d’un maximum de 20 individus lors 
de la seconde session sur la mare 6. L’utilisation de l’épuisette non standardisée est la 
technique nous ayant permis de capturer le plus grand nombre d’individus avec un total de 
1860 tritons capturés sur les 14 sessions (avec un maximum d’individus capturés de 247 à la 
dixième session). L’épuisette standardisée nous a permis de détecter 184 individus au total 
avec un maximum de 13 individus détectés lors de la quatrième session sur l’ensemble des 
mares. La technique de l’observation à la lampe a permis à l’observateur 1 de détecter 150 
individus sur l’ensemble des mares et pour l’ensemble des sessions tandis que l’observateur 2 
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en a détecté 99. De zéro à 47 individus par mare ont été détectés sur l’ensemble de la saison 
grâce à ces observations à la lampe, avec au maximum lors d’une session unique de 11 
individus. Sur l’une des 16 mares que nous avons suivies (mare 2), aucun individu n’a été 
contacté, avec aucune technique, et les résultats des échantillonnages d’ADN 
environnemental ont été négatifs pour les trois échantillons. Nous avons donc exclu cette 
mare des analyses suivantes. Le faible nombre d’individus capturés sur les mares 10 et 16 ne 
nous a pas permis d’estimer le nombre total d’individus avec le logiciel MARK. Pour ces 
deux mares, nous avons donc utilisé le nombre d’individus marqués sur ces mares pour les 
analyses, les effectifs estimés étant en général relativement proches de ceux marqués. Le plus 
faible effectif estimé est de 6 individus, le maximum de 580 individus. 
 
82 
 
Tableau 2 : Somme du nombre de tritons marbrés détectés sur l’ensemble des 14 sessions 
d’échantillonnage et sur les 16 mares étudiées en 2016 en Vendée grâce aux quatre techniques 
dont nous souhaitons comparer les résultats. Pour l’ensemble de ces techniques de capture, un 
individu peut être détecté plusieurs fois, c’est pourquoi une technique de comptage donnée 
peut avoir permis de détecter plus de tritons que le total de tritons estimés avec les modèles en 
population fermée. Le nombre de tritons marqués correspond au nombre de tritons capturés 
grâce aux techniques de piégeage et d’épuisette non standardisée non marqués au préalable. 
  METHODES DE CAPTURE        
Mare Piège Epuisette 
Epuisette 
standardisée 
Lampe 
observateur 
1 
Nombre 
de tritons 
marqués 
Estimation de 
l’abondance 
totale 
Erreur 
standard 
1 3 46 10 14 12 12 0,01 
2 0 0 0 0 0 / / 
3 3 171 11 9 64 66 1,71 
4 0 17 1 9 6 6 0 
5 3 34 3 12 20 23 2,3 
6 60 287 33 9 196 256 12,12 
7 1 82 20 7 27 27 0,32 
8 87 1112 78 5 521 580 9,59 
9 8 43 5 47 40 95 23,66 
10 0 4 0 1 2 / / 
11 1 9 2 8 6 8 2,01 
12 2 6 6 9 7 21 14,52 
13 0 16 3 5 6 6 0 
14 2 16 6 4 8 8 0 
15 0 14 1 4 6 6 0 
16 1 3 5 7 4 / / 
TOTAL 171 1860 184 150 925 1114 / 
 
Les comptages nocturnes, effectués par deux observateurs de manière indépendante et 
simultanée ont permis de mettre en évidence un biais observateur (Test de Wilcoxon, 
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V=1851, p=0.01). L’observateur 1 a en moyenne détecté plus d’individus que l’observateur 2. 
Seuls les résultats obtenus pour l’observateur 1 sont inclus dans les analyses suivantes. 
Probabilité de présence 
 Parmi les modèles testés, c’est l’effet additif entre le passage et la technique utilisée 
qui explique le mieux la variance du taux de détection de l’espèce sur les différentes mares 
(tableau 3). Pour ce modèle, la part de variance du taux de détection expliqué par le passage et 
la technique est de 29,39%, tandis que la variable aléatoire « mare » explique 17,53% de la 
variance du taux de détection. Le taux de détection varie donc non seulement entre les 
méthodes, mais aussi largement dans le temps, et entre sites. L’ADNe est la technique qui 
obtient le meilleur taux de détection quelle que soit la session avec une probabilité de détecter 
l’espèce comprise entre 0,87 (IC 95% = 0,65 – 0,95) à la session 1 et 0,98 (IC 95% = 0,94 – 
0,99) à la session 12 (figure 11). L’épuisette non standardisée obtient des taux de détection 
compris entre 0,30 (IC 95% = 0,1 – 0,52) à la session 1 et 0,80 (IC 95% = 0,63 – 0,90) à la 
session 12. L’épuisette utilisée de façon standardisée et l’observation nocturne à la lampe ont 
des taux de détection comparables : compris entre 0,09 (IC 95% = 0,04 – 0,21) à la session 1 
et 0,49 (IC 95% = 0,29 – 0,68) à la session 12 pour l’épuisette standardisée et entre 0,09 (IC 
95% = 0,03 – 0,20) à la session 1 et 0.47 (IC 95% = 0,28 – 0,67) à la session 12 pour 
l’observation à la lampe. Enfin, la technique obtenant le plus faible taux de détection pour 
l’espèce est l’utilisation de pièges avec un minimum de 0,03 (IC 95% = 0,01 – 0,09) à la 
session 1 et un maximum de 0,25 (IC 95% = 0,13 – 0,45) à la session 12. On note que les taux 
de détection les plus faibles sont obtenus pour l’ensemble des techniques à la session 
d’échantillonnage 1 tandis que les taux de détection les plus forts sont obtenus à la session 12.  
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Figure 11 : Taux de détection de l’espèce estimés de chacune des techniques utilisées en 2016 
en Vendée sur 16 mares pour 14 sessions d’échantillonnage. Les estimations sont issues du 
GLMM estimant le taux de détection de l’espèce en fonction de la session et de la technique 
utilisée avec la mare comme effet fixe. Les barres verticales indiquent l’intervalle de 
confiance à 95% pour chaque valeur. 
 
Abondances 
 Parmi les modèles testés, c’est l’interaction entre le passage et la technique utilisée qui 
explique le mieux la variance de la proportion d’individus détectés  (tableau 3). Ensemble, le 
passage et la technique expliquent 25,39% de la variance de l’abondance, indiquant que la 
proportion d’individus détectée à chaque session d’échantillonnage est largement variable en 
fonction de la technique utilisée, mais aussi de la session, et donc du temps. La part de 
variance de l’abondance expliquée par la mare (variable aléatoire) est de 7,69%, indiquant un 
taux de détection également variable dans l’espace (selon le site considéré). Comme nous 
l’avions prévu, les valeurs prédites par ce modèle (figure 12) indiquent que l’utilisation de 
l’épuisette non standardisée est la technique permettant de capturer la plus grande proportion 
d’individus à chaque session d’échantillonnage. En effet, cette technique consiste à capturer 
des individus jusqu’à ce qu’aucun individu ne soit plus capturé durant 5 minutes environ, sans 
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limite de temps. Même avec cet effort de capture conséquent, la proportion maximale 
d’individus capturés par session (atteinte lors de la dixième session) et n’est cependant que de 
0,34 (IC 95% = 0,26 – 0,43). La proportion moyenne d’individus capturés par session avec la 
technique « épuisette non standardisée » est de 0,22 (IC 95% = 0,16 – 0,29). Les trois autres 
technique sont toutes bien moins performantes avec des proportions d’individus détectés 
moyennes de 0,02 (IC 95% = 0,02 – 0,03) pour l’épuisette utilisée de façon standardisée, de 
0,02 (IC 95% = 0,01 – 0,03) pour les observations nocturnes à la lampe, et de 0,02 (IC 95% = 
0,01 – 0,03) pour l’utilisation des pièges. Pour chacune des techniques, la proportion 
d’individus détectée est très variable d’une session d’échantillonnage à l’autre. Pour 
l’épuisette non standardisée, la proportion d’individus détectée varie de 0,10 (IC 95% = 0,07 
– 0,15) au passage 13 à 0,34 (IC 95% = 0,27 – 0,43) au passage 10. Pour l’épuisette 
standardisée elle varie de 0,004 (IC 95% = 0,001 – 0,015) au passage 13 à 0,04 (IC 95% = 
0,25 – 0,07) au passage 7. Pour l’observation à la lampe elle varie de 0,002 (IC 95% = 0,0003 
– 0,015) au passage 1 à 0,05 (IC 95% = 0,03 – 0,09) au passage 2. Enfin, la proportion 
d’individus détectés varie de 0,004 (IC 95% = 0,002 – 0,01) au passage 10 à 0,07 (IC 95% = 
0,04 – 0,12) au passage 2 pour la pose de pièges. Selon les méthodes, la variation entre les 
taux de détection les plus forts et les plus faibles peut donc varier d’un facteur allant 
d’environ 3 (pour l’épuisette non standardisée) à un facteur 25 pour l’utilisation de la lampe. 
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Tableau 3 : Résultats des GLMM testés afin d’expliquer la variation d’abondance d’individus 
(en haut) ou du taux de détection de l’espèce (en bas) du triton marbré dans 16 mares situées 
en Vendée et étudiées au printemps 2016. Pour chacun des modèles, la mare est la variable 
aléatoire. Pour l’abondance comme pour la probabilité de présence, le modèle retenu est en 
gras. 
Modèle AIC 
Abondance (proportion du nombre total d’individus détectée) 
 SESSION + TECHNIQUE 2597,6 
SESSION * TECHNIQUE 2507,9 
SESSION 5802,7 
TECHNIQUE 2790,5 
Probabilité de présence   
SESSION + TECHNIQUE 935,86 
SESSION * TECHNIQUE 962,31 
SESSION 1105,7 
TECHNIQUE 962,09 
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Figure 12 : Proportions d’individus détectés estimées pour chacune des techniques utilisées en 
2016 en Vendée sur 16 mares et pour 14 sessions d’échantillonnage et pour chaque session 
d’échantillonnage. Les estimations sont issues du GLMM estimant la proportion d’individus 
capturés en fonction de la session et de la technique utilisée avec la mare comme effet fixe. 
Les barres verticales indiquent l’intervalle de confiance à 95% pour chaque valeur. 
4.1.4 Discussion 
Nos résultats montrent que les estimations obtenues grâce aux techniques utilisées 
pour l’étude des d’urodèles pendant leur période aquatique diffèrent dans leur efficacité à 
détecter l’espèce et les individus, d’une part entre les techniques, et d’autre part dans le temps 
et entre les sites. Le suivi par CMR effectué sur 14 semaines à raison d’un passage par 
semaine nous a permis d’évaluer de manière non biaisée le nombre total d’individus sur 
chaque mare. Nos résultats montrent sans ambiguïté que les différentes techniques ont des 
efficacités différentes en termes de détection de l’espèce et des individus, mais que le site et la 
session d’échantillonnage sont aussi des facteurs expliquant une part non-négligeable de la 
variance de la proportion d’individus détectés. 
Pour l’estimation de la probabilité de présence comme pour l’abondance, la 
phénologie de présence des individus sur le site semble jouer un rôle dans la capacité des 
méthodes à détecter l’espèce. En effet, les taux de détection de l’espèce et des individus les 
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plus faibles sont presque tous obtenus sur les toutes premières ou dernières sessions de la 
saison. C’est également en toute fin de saison de reproduction que nous avons détecté la 
présence de trois faux négatifs avec la méthode de l’ADNe. La technique n’a pas permis de 
détecter l’espèce lors de ces sessions alors que sur deux des trois mares nous avions capturé 
un individu avec les techniques de piégeage et de l’épuisette standardisée. En début et en fin 
de saison, le nombre d’individus sur les sites de reproduction est plus faible que lors du pic de 
reproduction (Guérin et al., 2017) situé environ à mi-saison. En effet, les individus semblent 
arriver sur les mares de manière graduelle, pendant environ 5 à 6 semaines, date à laquelle un 
maximum d’individus serait présent sur le site (Guérin et al., 2017). La détection des 
individus moindre lors de ces périodes où moins d’individus sont présents est donc un résultat 
prévisible aux vues de la phénologie de l’espèce. Quelle que soit la technique choisie et 
l’objectif de l’étude (estimation de la présence de l’espèce ou de ses effectifs), un passage trop 
précoce reste donc probablement préjudiciable à la qualité des résultats, et on préfèrera un 
passage proche du pic de présence de l’espèce afin de maximiser les chances de détection. 
Concernant l’ADNe et même si les taux de détection sont très forts avec cette technique, il 
semble que cette préconisation de privilégier la période d’effectif maximal de mi saison soit 
également valable, permettant d’éviter les faux négatifs dus à de trop faibles effectifs 
d’individus en début et en fin de saison. Cependant, cibler le pic de reproduction pour cette 
espèce peut s’avérer complexe tant il semble variable selon les années, et selon les mares et 
les conditions météorologiques.  
Probabilité de présence 
 Le taux de détection de l’espèce à chaque session est largement fonction de la 
technique utilisée. Sur l’ensemble des sessions d’échantillonnage, les techniques de l’ADNe, 
de l’observation à la lampe et de l’épuisette non standardisée ont été en mesure de détecter 
l’espèce sur toutes les mares. Cependant, ces techniques n’ont pas permis de détecter l’espèce 
à chacun des passages. L’épuisette standardisée, et le piégeage ont détecté la présence pour 14 
des 15 mares occupées pour la première et sur seulement 11 des 15 mares occupées pour la 
seconde. Sur ces quatre mares (mares n°4, 10, 13 et 15) pour lesquelles la technique du 
piégeage n’a pas permis de détecter l’espèce, le nombre maximal d’individus estimé était de 
seulement 6 individus. Ces techniques semblent donc peu efficaces pour détecter l’espèce 
quand le nombre d’individus présent est très faible.  
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Les taux de détection estimés les plus élevés même s’ils restent imparfaits sont ceux 
obtenus avec la technique de l’ADNe (compris entre 0,87 et 0,98 pour chaque passage). La 
comparaison entre cette technique et les autres techniques les plus usuelles a été évaluée de 
nombreuses fois (voir par exemple Dejean et al., 2012 ; Pilliod et al., 2013 ; Biggs et al., 
2015 ; Rees et al., 2014b) et l’ADNe est en effet reconnue pour être la technique de détection 
d’une espèce parmi les plus fiables. Par exemple, la comparaison de la technique de l’ADNe 
avec les comptages nocturne à la lampe, la recherche d’œufs et l’utilisation de pièges 
bouteilles effectuée par Rees et al. (2014b) a montré qu’un seul passage en utilisant l’ADNe 
équivalait à 5 passages utilisant ces trois techniques pour atteindre une certitude à 95% que le 
triton crêté est absent d’un site. Les autres techniques de détection du triton marbré 
comprennent donc une plus grande proportion de faux négatifs. La technique du piégeage est 
la moins efficace puisque le taux de détection estimé pour cette technique ne dépasse jamais 
0,25. On note que les techniques d’observation à la lampe et d’épuisette standardisée donnent 
des résultats très similaires entre elles et ce, sur la totalité des 14 passages, avec un moyenne 
de 0,32 pour chacune des deux méthodes. L’utilisation de l’épuisette de manière non 
standardisée a permis un taux de détection moyen de 0,65 et constitue donc la méthode la plus 
efficace dans la détection de l’espèce après l’ADNe. 
Le taux de détection de l’espèce à chaque session est fonction de la technique utilisée, 
mais également de la session d’échantillonnage, et du site considéré. S’ajoutant au fait que la 
détection de l’espèce est inférieure à 1, cette variabilité spatio-temporelle rend impossible 
toute comparaison de l’occurrence de l’espèce avec des passages uniques effectués avec les 
méthodes testées. Il est donc pertinent pour ces techniques de multiplier les passages sur le(s) 
site(s) d’intérêt afin de détecter l’espèce (Rees et al., 2014b). De nombreux facteurs peuvent 
expliquer cette variabilité spatio-temporelle, parmi lesquelles nous avons déjà cité 
l’abondance de l’espèce sur le site. De plus, la configuration des différentes mares peut 
également être source de variations. Pour la technique d’observation à la lampe, la quantité de 
végétation de surface, la turbidité variable d’une mare à l’autre mais également leurs 
variations dans le temps (par exemple, la turbidité augmente après une forte pluie ou le 
passage de bovins dans la mare) sont des facteurs influençant la visibilité des individus dans 
l’eau. La végétation dans la mare représente également des cachettes pour les individus, qui 
sont alors moins capturables, notamment avec des épuisettes puisqu’il est difficile d’y 
échantillonner sans détériorer la végétation. La méthode du piégeage qui semble pourtant la 
moins soumise à ces sources de variabilité puisqu’elle ne nécessite pas de voir les individus et 
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n’est pas contrainte par la présence de végétation, présente tout de même des fortes variations 
du taux de détection estimé, le taux le plus faible (à la session 1) étant 8 fois inférieur au taux 
le plus fort à la session 12). 
Abondance  
Parmi les différentes techniques utilisées, la capture d’individus en utilisant une 
épuisette de manière non standardisée est la technique qui nous a permis de capturer la plus 
grande fraction d’individus présents à chaque session. Cette technique, non standardisée, 
nécessite un temps de capture parfois long sur les mares à fort effectif. Grâce à cette 
technique, nous avons capturé en moyenne sur l’ensemble des sessions 21,74% des individus 
présents. Ce pourcentage reste faible cependant aux vues de l’effort nécessaire pour mettre en 
place ce type de captures. De plus, l’utilisation de l’épuisette régulière et pendant de longues 
sessions est susceptible de porter atteinte à la végétation aquatique (Biggs et al., 2015), 
d’augmenter la turbidité par la mise en suspension des matières organiques, d’endommager 
les berges en cas de piétinement répété et d’exposer les œufs aux rayons ultra-violet si la 
végétation qui les porte est endommagée. Les techniques du piégeage, de l’observation 
nocturne à la lampe et de l’épuisette utilisée de manière standardisée n’ont permis de détecter 
que de très faibles fractions des individus présents à chaque passage (en moyenne 2,13%, 
1,86% et 2,29% respectivement). Pour l’ensemble des méthodes utilisées, le taux de détection 
individuel du triton marbré est donc très inférieur à 1. Il est donc illusoire de vouloir estimer 
les effectifs d’individus sur les sites de manière fiable.  
Le taux de détection, bien qu’inférieur à 1, pourrait peut-être néanmoins permettre 
l’utilisation de facteurs de corrections à la condition qu’il soit constant. Cette utilisation 
permettrait d’utiliser la fraction d’individus détectés, et d’en déduire une estimation du 
nombre total d’individus présents sur le site. Dans ce cas de figure, il pourrait être envisagé la 
possibilité de comparer des sites entre eux à une session donnée, mais également de pouvoir 
suivre des sites dans le temps en comparant les effectifs obtenus. Pour le triton crêté, il est 
indiqué par exemple que les comptages pourraient donner des résultats compris dans une large 
fourchette allant de 2 à 30% de la population réelle, rendant impossible l’estimation des 
effectifs réels (English Nature, 2001). Dans notre exemple, sur la mare n°9 dont l’estimation 
grâce à la CMR nous indique la présence d’environ 95 individus, nous avons détecté grâce 
aux comptages à la lampe de zéro à onze individus selon les sessions. L’utilisation d’un 
facteur multiplicatif fixe ne nous permettrait donc pas d’estimer le nombre réel d’individus à 
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chaque session. Les estimations obtenues au passage 6 pour lequel nous avions détecté un seul 
individu et ceux obtenus au passage 7 pour lequel nous avions détecté 11 individus seraient 
alors largement différents alors que l’on peut supposer que le nombre de tritons entre ces deux 
passages consécutifs varie très peu en réalité. Lorsque l’on observe les proportions 
d’individus détectés minimales et maximales pour chaque technique durant les 14 sessions, on 
constate que les valeurs varient sur des fourchettes extrêmement larges. Pour les comptages 
nocturnes à la lampe, le taux de détection maximal est en moyenne 25 fois supérieur au taux 
minimal (session 2 vs session 1). Ces facteurs sont approximativement de 17.5 pour le 
piégeage (entre les sessions 2 et 10), de 10 pour l’utilisation standardisée de l’épuisette (entre 
les sessions 7 et 13) et de 3 pour l’épuisette non standardisée (entre les sessions 10 et 13). Le 
taux de détection est en effet non seulement très inférieur à 1 et dépendant de la technique 
utilisée, mais également largement dépendant du site considéré et de la session 
d’échantillonnage comme le montre le modèle sélectionné dont l’interaction entre la 
technique et la session est largement significative, ainsi que l’effet du site. Pour l’ensemble 
des méthodes utilisées ici, ces fortes variabilités entre sites et entre les sessions ne permettent 
donc tout simplement pas d’estimer des facteurs de correction pertinents. Nos résultats 
montrent également que les comparaisons entre sites et dans le temps des résultats obtenus par 
ces techniques sont à proscrire et ne reflètent pas les variations réelles des effectifs, mais 
plutôt les variations des taux de détection des techniques utilisées. Les comparaisons directes 
d’échantillonnages effectués à différents moments de la saison ou d’une année sur l’autre sur 
un même site ne permettent donc en aucun cas de conclure à une éventuelle augmentation ou 
diminution du nombre d’individus présents sur la mare.  
 De la même manière que pour le taux de détection de l’espèce, les sources de 
variabilité de la détection des individus peuvent être nombreuses, notamment en ce qui 
concerne la configuration de la mare (végétation, turbidité). L’activité des individus, 
potentiellement liée à la température de l’eau peut également faire varier la détectabilité, ainsi 
que la profondeur de la mare. C’est particulièrement vrai pour certaines techniques comme 
par exemple le comptage nocturne à la lampe, puisque la quantité de végétation sur un site, la 
turbidité, sont des éléments qui modifient la facilité avec laquelle les individus sont détectés 
(English nature, 2001). Pour cette technique de comptage à la lampe, il existe également 
comme ce fut le cas dans notre étude, la possibilité de l’existence d’un biais observateur qui 
limite les possibilités techniques de mise en place de cette technique. Cet effet peut être fort 
puisque dans notre cas et sur la totalité des 14 semaines d’échantillonnage sur 15 mares, la 
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différence entre le nombre d’individus détectés par les deux observateurs était de 34% (on 
note que les deux observateurs avaient pourtant le même niveau d’expérience dans ce type de 
pratique). 
Sauf s’ils sont couplés à des analyses de type CMR  permettant de prendre en compte 
la variabilité du taux de détection dans l’espace et dans le temps, aucune étude basée sur des 
techniques de comptages simples ne peut donc permettre de comparer des sites dans le temps, 
ou des sites entre eux. Il est cependant important de garder à l’esprit que l’ensemble des 
individus constituant une population d’amphibiens n’est sans doute pas présente sur le site de 
reproduction à chaque passage sur le terrain. En effet, certains individus adultes ne se 
reproduisent pas tous les ans et les individus peuvent n’être présent qu’une partie de la saison 
(Weddeling et al., 2004 ; Guérin et al., 2017). Les juvéniles non reproducteurs sont également 
exclus de ce type d’étude. L’utilisation de la CMR ne garantit donc pas la prise en compte 
exhaustive de l’ensemble des individus qui constituent une population. 
Bilan des pratiques 
Même si le nombre de répondants à notre questionnaire préliminaire ne nous permet pas 
de prétendre à un résultat totalement représentatif des pratiques, nous pouvons tout de même 
extraire quelques indications des réponses apportées. Parmi les 47 structures ayant répondu à 
notre enquête préliminaire, l’utilisation de l’ADNe pour la détection de l’espèce n’a été citée 
que deux fois, par deux laboratoires de recherche. Cette technique, semble être largement sous 
utilisée alors qu’elle présente de loin le meilleur taux de détection, avec une faible variation 
dans le temps de ces taux. Elle présente les avantages d’une technique très efficace à ce 
propos, même si son taux de détection est souvent considéré, à tort, comme étant parfait 
(Schmidt et al., 2013). Des cas de faux négatifs ont en effet été relatés dans la littérature, c’est 
le cas notamment de l’étude de Biggs et al. (2015) (qui enregistrent un taux de détection de 
91,3% soit 218 mares ou le triton crêté a été détecté sur un total de 239 mares connues pour 
abriter l’espèce et échantillonnées par des volontaires). Parmi les causes avancées par les 
auteurs pour expliquer ces faux négatifs, l’inexpérience des volontaires ayant collecté les 
données peut être un facteur, mais le faible nombre d’individus dans la mare est aussi une 
explication probable comme ce fut notre cas. D’autres études ont montré ce taux de détection 
imparfait, avec un taux de 0,84 (Rees et al. 2014b), ou variant de 0,83 à 1 (Pilliod et al., 2013) 
sur des sites où l’espèce cible était présente. Même si le taux de détection de l’ADNe est très 
élevé, il n’est donc cependant pas parfait et nécessite d’être pris en compte et modélisé, avec 
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par exemple des analyses de type « site occupancy » qui permettent de prendre en compte ce 
taux de détection imparfait (Schmidt et al., 2013) afin d’estimer le taux d’occupation des sites 
(Mackenzie et al., 2002). Cette méthode statistique nécessite cependant plusieurs passages, ce 
qui diminue de fait l’avantage de la technique de l’ADNe qui réside essentiellement dans son 
fort taux de détection sur un passage unique. Le cout de la technique est sans doute un frein 
pour beaucoup de structures (environ 180€ HT par point d’échantillonnage). Plusieurs études 
ont comparé les couts des différentes techniques, et l’ADNe environnemental s’est avéré 
moins couteux que des techniques non moléculaires de détection pour estimer l’occurrence 
d’une espèce (Rees et al., 2014b) avec des couts jusqu’à 2,5 fois inférieurs (Michelin et al., 
2011 in Dejean et al., 2012). Prenant en compte le temps passé sur le terrain, le nombre de 
personnels mobilisés mais surtout le nombre de passages nécessaires aux autres techniques 
pour estimer une réelle absence d’espèce sur un site, l’ADNe peut finalement s’avérer être 
une technique économique et plus efficace que les autres méthodes. On a néanmoins vu que 
l’obtention d’une probabilité de détection parfait était sans doute soumise à deux passages au 
sein de la saison, proches du pic d’abondance pour l’espèce, multipliant ainsi les coûts par 
deux. 
Les techniques utilisées en majorité dans l’objectif d’estimer les effectifs d’une espèce 
d’urodèles étaient l’utilisation d’épuisette (standardisée ou non), les comptages nocturnes à la 
lampe, et l’utilisation de piège. Parmi les 24 réponses, seules 10 structures ont cité dans leurs 
techniques d’analyse l’utilisation de la CMR pour estimer les effectifs sur un site (quelle que 
soit la technique de capture utilisée). En majorité, l’estimation d’effectifs se fait donc grâce à 
des techniques de comptage ne prenant pas en compte le taux de détection des individus, et 
dont les résultats sont utilisés bruts. Ces estimations sont biaisées (sous-estimation des 
effectifs et biais sur les différences spatiales et temporelles) et pourtant ces techniques de 
comptage représenteraient la majorité des études de collecte de données sur l’état des 
populations d’amphibiens dans le monde (Schmidt, 2003, Griffiths et al., 2015). 
Préconisations 
Pour estimer l’occurrence de l’espèce, l’ADNe est la technique la plus fiable, grâce à son 
taux de détection très élevé, mais également grâce à la faible variation de ce taux au cours de 
la saison. Les autres techniques présentent des taux de détections plus faibles, mais également 
très variables dans le temps, nécessitant donc un nombre de passage plus élevé pour évaluer 
l’absence d’une espèce. Petitot et al. (2014) ont par exemple montré que 3 passages 
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combinant les trois méthodes de détection visuelle de nuit, de point d’écoute nocturne (adapté 
aux anoures uniquement) et d’épuisette standardisée permettait de détecter l’ensemble de la 
communauté d’amphibiens présente dans le sud de la France avec une probabilité de détection 
proche de 1 si les dates des passages étaient favorables à la phénologie des espèces ciblées. 
Dans l’idéal, ces passages répétés devraient être couplés à une analyse de type « site 
occupancy » permettant l’estimation et la prise en compte du taux de détection.  
Il apparait qu’aucune des techniques de comptage simples, bien que pouvant être 
intéressantes d’un point de vue naturaliste, ne permet en revanche d’estimer les effectifs 
d’individus dans une mare, et ce même de manière relative. Les fortes variations dans les taux 
de détection des individus, montrent que la comparaison temporelle ou spatiale entre sites 
obtenus grâce à des techniques de comptage n’est pas possible, et ce, même si ces techniques 
sont standardisées (Schmidt, 2003). L’estimation d’effectifs d’urodèles dans leur site de 
reproduction devrait donc reposer sur des techniques de capture permettant le marquage des 
individus, et systématiquement être couplées à une analyse par CMR. L’utilisation de la CMR 
à ces fins exclut donc l’ensemble des techniques qui ne permettent pas la capture physique des 
individus comme l’observation à la lampe, puisque la CMR nécessite une reconnaissance 
individuelle. Pour certaines espèces comme le triton crêté dont le pattern ventral se prête 
aisément à la reconnaissance du pattern coloré (Arntzen & Teunis, 1993), la mise en place de 
la CMR ne nécessite pas de marquage invasif. Pour d’autres espèces ayant un pattern coloré 
moins marqué, elle nécessite la pose de marques tels que des transpondeurs sous cutanés. 
Quelle que soit la marque utilisée, la CMR reste une méthode qui demande une manipulation 
des individus, de nombreux passages sur le terrain, et nécessitent des compétences d’analyse 
plus complexes que les comptages (Schmidt, 2003 ; Griffiths et al., 2015). Cette méthode 
pose donc concrètement des problèmes éthiques liés à la manipulation et au marquage des 
individus, mais également des contraintes administratives puisqu’elle nécessite la capture et 
donc l’obtention d’une autorisation préfectorale à cet effet. Le temps nécessaire à sa mise en 
place et l’achat du matériel de marquage amènent également des contraintes de budget. Enfin, 
la compétence nécessaire à l’analyse de ces données issues de CMR semble être un frein à 
leur utilisation. Ce sont sans doute ces raisons qui expliquent son utilisation limitée, d’autant 
plus que lors de notre questionnaire, 15 répondants sur 24 étaient des associations, dont le 
budget est parfois relativement limité, tant en matériel qu’en personnel et ne permettent sans 
doute pas la mise en place de ce type de protocole. La question de l’optimisation des 
méthodes mises en place est donc importante et nécessite sans doute une réflexion quant à la 
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fréquence et au dimensionnement des études, permettant peut être de suivre moins de sites, 
sur des temps moins longs, mais permettant de récolter des données fiables. 
Les avantages et inconvénients de chacune des techniques sont finalement propres à 
chaque projet et objectif, mais il est primordial afin d’obtenir des données fiables, de ne pas 
accorder trop de crédit aux variations des données issues de techniques ne prenant pas en 
compte le biais de détection de l’espèce et des individus dans la détermination de la 
probabilité de présence ou des effectifs pour une espèce. Ces conclusions sont sans doute 
transposables à de nombreuses espèces mais le triton marbré comme la plupart des urodèles 
est particulièrement concerné du fait de sa discrétion, et donc de son taux de détection 
spécifique et individuel très faible et variable, même avec les techniques qui s’avèrent être les 
plus efficaces. 
4.1.5 Conclusion 
Les comparaisons temporelles basées sur des données de comptage chez les 
amphibiens sont très courantes (Schmidt, 2003 ; Griffiths et al., 2015). Dans le contexte d’un 
déclin global de ces espèces, il est pourtant particulièrement crucial d’obtenir des 
informations fiables quant aux effectifs d’une espèce et à leur distribution (Griffiths et al., 
2015), et notamment avec la possibilité de pouvoir évaluer des tendances dans le temps. Dans 
le cadre de la mise en place de mesures telles que les suivis d’impacts, et de mesures de 
compensation, cet aspect est particulièrement important puisque l’efficacité de ces mesures 
est notamment évaluée via les effectifs et la distribution d’individus avant et après impact et 
compensation (BBOP, 2009). L’occurrence d’une espèce telle que le triton marbré semble 
pouvoir être évaluée grâce à des techniques de détection simples à la condition de multiplier 
le nombre de passages (Rees et al., 2014b) et d’en optimiser la temporalité en fonction de la 
phénologie de l’espèce. La comparaison de comptages effectués à deux sessions différentes 
ou sur des sites différents n’est pas pertinente et ne permet pas d’évaluer l’efficacité d’une 
mesure de gestion, ou de compensation si elles ne sont pas couplées à une analyse de données 
de type CMR. Le fait que les techniques dites de comptage sous-estiment le nombre 
d’individus présents sur un site est relativement bien documenté (English nature, 2001 ; 
Schmidt, 2003 ; Griffiths, 2015), c’est pourquoi des tentatives de mise en place de facteurs de 
correction permettant de convertir les comptages en effectifs ont été mises en place, mais se 
sont avérées infructueuses (English Nature, 2001). Ces études ne prennent en effet pas en 
compte les variations spatiales et temporelles de ces taux de détection qui, dans notre étude, 
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indiquent que l’utilisation systématique de ces facteurs de correction est inappropriée pour 
l’estimation d’effectifs réels, et pour la comparaison temporelle des effectifs d’individus sur 
un site ou même entre sites. Les résultats obtenus par les techniques de comptage non 
couplées à un marquage et à une analyse des données de CMR devraient être utilisés comme 
des minimums absolus et non comme des estimations de l’effectif réel. La CMR reste donc 
actuellement la seule méthode d’analyse ayant la capacité d’évaluer des effectifs d’urodèles et 
permettant des suivis spatio-temporels d’évolution des populations. Ces conclusions 
s’appliquent tout particulièrement au suivi des mesures de compensation, pour lesquelles les 
effectifs de population avant et après impact et compensation sont un critère d’évaluation du 
succès (English Nature, 2001).  
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4.2 UTILISATION DE L’ADN ENVIRONNEMENTAL POUR 
ESTIMER L’ABONDANCE D’UNE ESPECE SUR UN SITE 
Le choix d’une technique d’étude pour une espèce aussi discrète que le triton marbré 
est déterminant pour assurer la qualité des résultats. Le choix d’une technique qui soit la plus 
optimisée possible se fait grâce à des critères bien souvent plus pragmatiques que la seule 
validité scientifique. Nous avons envoyé un questionnaire en ligne à destination de la 
communauté herpétologiste française afin de connaitre les pratiques les plus courantes lors 
d’études ayant pour objectif d’estimer la distribution d’une espèce ou les effectifs d’une 
population. Parmi les critères déterminant le choix d’une technique qui sont cités le plus 
souvent dans ce questionnaire, le temps disponible, le budget et l’habitude prise par une 
structure sont les critères qui sont les plus souvent cités. Arrivent ensuite les conseils 
d’experts et la bibliographie, la prise en compte des capacités de mise en œuvre et d’analyse 
de la structure, ainsi que le personnel disponible.  
Parmi les techniques ayant émergé durant la dernière décennie, l’ADNe est reconnu 
comme étant l’une des plus fiables pour la détection d’une espèce aquatique en eau stagnante 
et présente de nombreux avantages comme une facilité d’interprétation des résultats, et 
également le fait de ne demander aucune compétence de reconnaissance de l’espèce en 
question. Au-delà de l’estimation de l’occurrence, la variable détectée par cette méthode (i.e. 
la présence, mais aussi la quantité d’ADN présente dans l’échantillon) permet une 
quantification, rendue possible par la pratique des PCR quantitatives. Nous l’avons vu 
précédemment, la seule méthode qui permet actuellement d’estimer des effectifs est 
l’utilisation de l’analyse de données de CMR, quelle que soit la technique de capture utilisée, 
sous réserve qu’elle permette le marquage des individus. Or cette méthode nécessite un 
investissement fort en termes d’échantillonnage, et nécessite des compétences d’analyses 
spécifiques. L’utilisation de la CMR reste donc trop marginale aux vues de ces contraintes.  
De récentes publications ont montré que les résultats fournis par l’ADNe pourraient permettre 
d’estimer l’abondance des individus sur un site. Cette hypothèse constitue l’un des axes de 
recherche les plus prometteurs concernant l’ADNe ces dernières années, et pourrait améliorer 
de manière significative la qualité et la quantité des études effectuées.  
Nous avons utilisé la méthode de l’ADNe sur 16 mares pour lesquelles nous avons 
également effectué des captures successives, permettant d’estimer les effectifs de chaque 
mare. Nous avons comparé les résultats obtenus lors de trois échantillonnages pour la 
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méthode de l’ADNe (en début, milieu et fin de saison de reproduction) et l’abondance de 
triton marbrés dans chaque mare. Pour chaque échantillon d’eau, 12 PCR sont effectuées en 
laboratoire, permettant d’obtenir deux indicateurs concernant l’ADN de l’espèce dans chaque 
site. La concentration en ADN a été estimée dans chaque sous échantillon. Nous avons 
également utilisé le taux de détection de l’ADNe, c'est-à-dire le nombre de PCR permettant la 
détection d’ADN de l’espèce divisé par le nombre total de PCR pour chaque échantillon (12 
réplicats). Nos résultats montrent que la concentration en ADN, et le taux de détection sont 
corrélés de manière significative à l’abondance estimée pour chaque mare. En revanche, il 
s’avère que ces résultats sont fortement influencés par la présence de deux mares aux effectifs 
très forts. De plus, le pouvoir prédictif de ces indicateurs est très faible puisqu’ils n’expliquent 
qu’une faible part de la variance des effectifs de chaque site. Concernant le taux de détection, 
une saturation rapide des résultats entraine l’obtention de taux de détection maximaux aussi 
bien pour des effectifs très faibles que pour des effectifs élevés. En revanche, les taux de 
détection les plus faibles étaient toujours associés à des effectifs faibles. La dilution par un 
facteur 100 de chacun des échantillons nous a permis de pouvoir classer grossièrement les 
mares selon leur abondance relative, mais pas d’en prédire précisément l’abondance. 
L’utilisation de cette technique pour estimer l’abondance d’individus sur un site n’est pas 
envisageable à ce jour, cependant la possibilité de pouvoir hiérarchiser des sites selon le 
nombre d’individus qui s’y reproduisent est une perspective prometteuse, bien que nécessitant 
encore des tests de validation. 
L’article suivant a pour but d’explorer cette hypothèse avec les données acquises sur le 
terrain. Cette partie a fait l’objet d’un manuscrit rédigé en anglais et soumis pour publication. 
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4.2.1 Abstract 
Environmental DNA (eDNA) is widely used to assess species occurrence with an 
efficacy that has proven better than traditional methods. There is now a focus on improving 
the method to estimate the abundance of a target species. Significant correlations between 
eDNA indicators and abundance have been found in controlled conditions. In the field, these 
correlations have poor predictive power. They have also relied on biased counts of individuals 
and partly ignored variance in eDNA indicators. In this study, we used capture–recapture 
method as well as eDNA samples taken during the breeding season of the marbled newt 
(Triturus marmoratus) to compared eDNA indicators (detection rates over several PCR, and 
concentrations) and true abundance in each pond. We found that the correlations between the 
estimated abundance of newts from capture–recapture data and eDNA indicators were 
significant, but were strongly affected by two ponds that hosted a large number of individuals. 
The proportion of variance in eDNA indicators explained by abundance was generally low. 
Low eDNA detection rates were associated with a low number of individuals in a pond, 
whereas high detection rates could be associated with ponds containing either a very small or 
a very large number of individuals. By diluting samples we were able to classify ponds 
according to the abundance of newts they host. Further work is needed to better understand 
the factors that influence the secretion, detection, and persistence of in order to be able to 
estimate true abundance from eDNA samples. 
 
4.2.2 Introduction 
 Biodiversity monitoring is a key component of conservation efforts (Yoccoz et al., 
2001). By assessing species distribution and abundance, it contributes to understanding the 
current global decline observed in all groups of species (Thomas et al., 2004). In addition to 
conventional biodiversity sampling techniques, environmental DNA (eDNA) has recently 
emerged as a promising tool for assessing species distribution. This method consists of 
detecting the DNA of one or more target species directly from a sample taken from the 
environment (e.g. fresh water, sediment, ice, soil, feces, etc.) in order to determine the 
species’ presence or absence (Ficetola et al., 2008). In contrast to traditional survey methods, 
eDNA sampling does not require observing, disturbing or capturing individuals to assess their 
presence (Rees et al., 2014a). Using eDNA thus avoids many of the ethical issues arising from 
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the risk of stress or injury generated by capturing animals, and also does not require a license, 
even for threatened species. Furthermore, compared to traditional field methods, the detection 
rate of eDNA is usually higher (Pilliod et al., 2013; Biggs et al., 2015; Valentini et al., 2016). 
In natural conditions, the detection of a target species using traditional sampling methods may 
require several visits, while only a single visit is usually required for an eDNA approach 
(Biggs et al., 2015; Dejean et al., 2012; Rees et al., 2014a,b). In one case, it took Valentini et 
al. (2016) four visits using three complementary traditional sampling methods to achieve the 
same detection probability resulting from a single eDNA sample. In another case, Jerde et al. 
(2011) reported that 93 person days were necessary to catch a rare carp using electrofishing at 
a specific site, while the eDNA approach required only 0.174 person days at the same site. 
The efficacy of the method is due both to the fact that even a small quantity of material is 
sufficient for detection and that eDNA can persist for several days or even weeks in temperate 
waterbodies (Dejean et al., 2011). This means that eDNA can detect species that are rare, 
elusive or have spent little time in the studied environment (Bohmann et al., 2014). These 
advantages have led to eDNA becoming one of the most powerful tools in biodiversity 
monitoring. It allows the assessment of the occurrence of species of different sizes or 
behavior, living in a wide range of environments. However, it should be noted that as 
described in Roussel et al. (2015), detection using eDNA can be imperfect, depending on the 
species, the field and laboratory conditions. 
Today eDNA is widely used to assess species distribution, and advances in sampling 
and analysis methods continue to broaden its scope of use. For instance, while initially it was 
implemented to sample a single species, eDNA now allows entire communities to be sampled 
(Bohmann et al., 2014; Rees et al., 2014a; Thomsen & Willerslev, 2015; Thomsen et al., 
2011). In a recent study, it was also employed to assess the genetic diversity of whale sharks 
based on seawater samples (Sigsgaard at al., 2016). A promising perspective regarding eDNA 
use for biodiversity monitoring is its potential for estimating the biomass or abundance of a 
target species (Rees et al., 2014a; Thomsen & Willerslev, 2015). Assessing temporal trends or 
spatial variations in the abundance of a species and the determinants of these are indeed 
crucial information both for basic ecology research and for conservation biology. 
In previous studies, attempts to predict abundance or biomass of aquatic species from 
the eDNA the animals have released in water have had contrasting results. In water samples, 
eDNA can be quantified either by its concentration or as the number of positive PCR 
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replicates over the total number of PCR replicates conducted on the sample (referred to 
hereafter as the detection rate). In controlled conditions (outdoor aquatic mesocosms filled 
with tap water in which 0 to 4 individuals were introduced), Thomsen et al. (2011) showed 
that eDNA concentration in water was highly and positively correlated to the duration of 
presence and the density of individuals. Takahara et al. (2012) also showed that eDNA 
concentration was correlated to carp biomass in a pond experiment in which abundance was 
controlled. However, the relationships found in such controlled situations may not reflect 
patterns observable in the field. First, the abundance in these controlled experiments was often 
low and may not reflect the natural range of abundance. Second, many factors, such as UV 
exposure, temperature, pH level, salinity, the length of time spent by individuals in the system 
or their behavior, can influence the quantity and the persistence of DNA in a waterbody 
(Pilliod et al., 2013; Goldberg et al., 2015; Thomsen et al., 2012). Since these factors can 
drastically differ from one pond to another, it is vital to test if correlations found in controlled 
experiments are valid in natural conditions.  
In one field study, Thomsen et al. (2011) found a positive correlation between the 
mean eDNA concentration of three sampled replicates and the estimated density of two 
amphibian species with an R² of 0.68 and 0.40 in 9 and 10 ponds respectively. Pilliod et al. 
(2013) showed that eDNA concentration was significantly correlated with the biomass of two 
amphibian species with an R² of 0.36 and 0.38 in 13 streams. Yet when using average density 
instead of biomass, the relationships they obtained were only significant for one of the two 
species. Despite some significant correlations, the proportion of explained variance in the 
regression between eDNA and biomass or density in natural conditions is usually low, unless 
outliers are removed (Pilliod et al., 2013). Using eDNA detection rates, both Biggs et al. 
(2015) in a study on Triturus cristatus in 35 ponds and Secondi et al. (2016) in a study on 
Xenopus laevis in 9 ponds showed significant relationships with estimated abundance using 
traditional methods in the field. However, both showed that low abundance was correlated to 
a low detection rate, whereas high abundance could correspond to either a low or high 
detection rate.  
In previous studies in natural conditions, the relationship of the eDNA concentration 
or detection rate with density was tested using averaged values of concentration, density or 
both. However, these inferences could be inaccurate (or considered optimistic) since variance 
in this data was only partially taken into account. Moreover, all the tested relationships were 
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built using abundance, density or biomass data obtained from raw counts based on traditional 
survey methods such as dipnetting, traps or electrofishing. Yet such methods provide biased 
estimates of true abundance as capture rates are often far below 1 in ponds (see e.g. Schmidt, 
2003 for amphibians), and usually vary over time and space (Schmidt et al., 2002). The result 
is that the rough number of individuals detected is often a poor proxy for true abundance 
(Hyde & Simons, 2001).  
In this study, to investigate the relationship between abundance and the eDNA concentration 
and detection rate, we used capture–recapture (CR) methods to obtain an unbiased abundance 
estimate of breeding marbled newts (Triturus marmoratus), and also sampled marbled newt 
eDNA in the ponds three times over the same period. We expected the eDNA concentration 
and detection rate to follow the same temporal trends as abundance: low at the beginning of 
the breeding season, high in the middle, and low again at the end. We also expected both the 
eDNA concentration and detection rate to be positively correlated with abundance, but with 
strong inter-pond variance, as the conditions for eDNA diffusion and persistence are likely to 
be different from one pond to another. 
4.2.3 Methods 
Study area and target species 
The study was conducted during the 2016 breeding season of the marbled newt in 16 ponds 
located in Vendée (western France) within a 10-km area southeast of La Roche-sur-Yon 
(Figure 13). Marbled newts are distributed from northwestern France to the Iberian Peninsula 
(Marty et al., 2005). In western France, they are mainly found in hilly, wooded areas such as 
forests or small pastures delimited by hedgerows (Jehle & Arntzen, 2000; Schoorl & 
Zuiderwijk, 1981). In the spring, marbled newts use ponds with well-developed vegetation as 
spawning sites (Schoorl & Zuiderwijk, 1981). The breeding period extends from March to 
early July (Arntzen & Wallis, 1991) depending on climatic conditions, but an individual does 
not spend the entire period in the water: each stays in the pond for a period of about 3 to 6 
weeks (Guérin et al., 2017). Newts arrive gradually at a pond, stay a limited amount of time 
and then leave progressively. 
The 16 sampled ponds were selected based on a previous study and on the knowledge 
of field workers and local naturalist organizations. Ponds in which newts had been observed 
during the previous breeding season were selected; they were also chosen to obtain a large 
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gradient of abundance a priori. However, as is the case with many amphibians, newt 
abundance can vary within a site from year to year depending on climatic conditions or 
juvenile recruitment, for example (Semlitsch et al., 1996; Pechmann et al., 1996; Marsh & 
Trenham, 2001). To maximize the chances of obtaining a gradient of abundance, we chose 2 
ponds in which no newts had previously been observed, 2 ponds in which many newts had 
been observed (in which we expected to capture several hundreds of individuals), and 12 
ponds in which newts had been observed at medium abundance (about 10 to 30 observations 
using torch counts) (T. You, Centre Beautour, pers. comm.). 
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Figure 13: Localization of the 16 ponds (situated between the towns of La Ferrière, La Roche-
sur-Yon, Saint-Florent-des Bois, and Chaillé-sous-les-Ormeaux in Vendée in northwestern 
France) in which marbled newt abundance was studied using both the capture–recapture 
method and eDNA samples during the 2016 breeding season. The pond identification number 
is indicated next to its location.  
eDNA survey 
For the eDNA survey, water samples were collected three times during the 2016 
breeding period (from 18 March to 24 June). Each pond was sampled at the beginning of the 
breeding season (sample session 1: week 1), in the middle (sample session 2: week 7) and at 
the end (sample session 3: week 14). Given the arrival and departure pattern of this species at 
breeding ponds (Guérin et al., 2017), we expected these three periods to be associated with 
varying local abundance: few individuals at the beginning and end (sample sessions 1 and 3) 
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and the greatest number of individuals in the middle (sample session 2). Each pond was 
sampled by taking 20x100mL subsamples at 20 different locations in the pond using a sterile 
125 mL ladle and pouring each subsample into a 2L sterile bag. The 2L of sampled water was 
then filtered through a VigiDNA 0.45 µm filter (SPYGEN) using a sterile 100 mL syringe, 
directly in the field. The filter was filled with 80 mL of CL1 conservative buffer (SPYGEN) 
and stored at room temperature. In total, 48 samples were collected (3 samples at 16 ponds). 
For DNA extraction, the filtration capsules were each emptied into one 50 mL tube. 
The tube was then centrifuged for 15 min at 15,000 g. The supernatant was removed with a 
sterile pipette, leaving 15 mL of liquid at the bottom of the tube. Subsequently, 33 mL of 
ethanol and 1.5 mL of 3M sodium acetate were added to each 50 mL tube. After a quick 
manual shake, the samples were stored for 24 hours at –20 °C. The tubes were then 
centrifuged for 15 min at 15,000 g at 6 °C and the supernatant was discarded. After this step, 
360 µL of Buffer ATL of the DNeasy Blood & Tissue Extraction Kit (Qiagen) was added, the 
tube was vortexed and the supernatant was transferred to a 2 mL tube. The DNA extraction 
was performed following the manufacturer’s instructions. 
Species-specific primers and a probe were designed in this study for the DNA 
amplification of marbled newts. All available cytochrome b sequences for the Triturus genus 
were retrieved from GenBank and then aligned using Geneious software (version R6, 
http://www.geneious.com, Kearse et al., 2012). The PrimerQuest program (IDT, Coralville, 
USA; retrieved 12 December 2012 from http://www.idtdna.com/Scitools) was used to design 
the primers and probes. The primers were first validated in silico by assessing their specificity 
using the ecoPCR program (Bellemain et al., 2010; Ficetola et al., 2010) on the EMBL-Bank 
release 127 (released in April 2016), allowing three mismatches per primer. The primer pair 
and the probe showed 100% specificity. An in vitro validation was then undertaken using 
real-time PCR on DNA samples from marbled newt tissue. Then an in situ validation was 
performed on eight ponds for which the density of marbled newts was known (695, 277, 73, 
29, 12, 11, 5 and 0 individuals per pond). These ponds were sampled following the protocol 
described in Biggs et al. (2015). The DNA extraction was performed following the protocol 
described in Tréguier et al. (2014) and the real-time amplification (qPCR) was carried out in 
12 replicates on a final volume of 25 µL, using 3 μL of template DNA, 12.5 μL of TaqMan 
Environmental Master Mix 2.0 (Life Technologies), 6.5 μL of ddH2O, 1 μL of forward 
primer (Tmar_F: GATTTCTTCTAATCAAGACAAAG, 10 μM), 1 μL of reverse primer  
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(Tmar_R: TAGTATAAGTAGGAAGCCTAG, 10 μM), and 1 μL of probe (Tmar_Pr: 6-
FAM-ACCCATACTTCTCTTATAAAGATGCC-BHQ-1, 2.5 μM) using thermal cycling at 
50 °C for 5 min and 95 °C for 10 min, followed by 50 cycles at 95 °C for 30 s and 53.9 °C for 
1 min. To detect potential contamination, qPCR negative controls (with 12 replicates) were 
performed in parallel. A dilution series of DNA from a synthetic gene containing the DNA 
sequence comprised between the primers (ranging from 10-1 ng/µL to 10-4 ng/µL) was used as 
the qPCR standard. Samples were run on a BIO-RAD CFX96 Touch real-time PCR detection 
system in a room dedicated to amplified DNA analysis with negative air pressure and 
physically separated from the DNA extraction room. The primers and probes were validated 
in silico, in vitro and in situ, and after this step the amplification of the 48 samples was 
performed following the protocol described above. 
Capture–recapture survey 
The marbled newts were captured in the surveyed ponds using dip nets and Ortmann’s funnel 
traps (Drechsler et al., 2010) between 21 March and 24 June. Each pond was visited once a 
week (14 sessions). At each visit, funnel traps were set up in the evening and checked on the 
following morning. Dip nets were then used to capture the maximum number of individuals 
possible by sweeping the net near the bottom of the pond until no newts were found for about 
5 minutes. The duration of sampling a pond ranged from 10 to 120 minutes depending on the 
number of newts captured, pond accessibility and size. Each captured individual was scanned 
for a tag. Marked individuals were recorded and rereleased in the pond, whereas unmarked 
newts were anaesthetized with MS 222 (0.2g/L) and marked with a PIT tag (Passive 
Integrated Transmitter, Loligo systems, Denmark). Captured newts were kept in buckets filled 
with clear water from the pond until complete recovery (about 15 minutes) and then released 
in the pond within 1 to 3 hours following capture. PIT-tagging is a long-term and reliable 
marking technique that has shown no negative impact on the survival and fecundity of 
Triturus alpestris (Perret & Joly, 2002), a species similar to the marbled newt. 
Statistical analysis 
The seasonal abundance at each pond was estimated using the MARK program (White & 
Burnham, 1999) based on the CR data. We used closed population models in which the initial 
capture probability (p) and recapture probabilities (c) were considered equal and time-
dependent (Otis et al., 1978). We estimated seasonal abundance separately for each pond. The 
number of caught individuals at each capture occasion was then divided by the capture 
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probability estimated for the corresponding capture occasion (Horvitz-Thompson estimator, 
Horvitz & Thompson, 1952) to obtain an abundance estimate of newts for each sampling 
session at each pond. 
We defined the ‘detection rate’ as the number of replicates in which marbled newt 
DNA was amplified out of a total of 12 subsamples from each pond. A detection rate of 1 
indicates that eDNA was amplified for each PCR replicate (12 replicates out of 12), whereas a 
detection rate of 0 indicates that no DNA was amplified in any replicate (0 replicates out of 
12). We calculated the ‘overall detection rate’ as the sum of the three scores obtained for a 
pond during the entire breeding season divided by 36 (which is the sum of the 12 replicates 
over the three samples for each pond). Because detection rates were high for several ponds 
that we knew to have very contrasting seasonal abundance estimates (see Results), we 
suspected excessive sensitivity of these detection rates to abundance. We thus tested for 2-, 5-, 
10- and 100-fold dilutions on three samples with a detection rate of 1 at sample session 2 
(ponds 6, 8 and 12 had estimated abundances of 256, 580 and 21 individuals respectively) 
until we detected contrasting detection rates. 
We tested for variation over the field sessions in the number of captured individuals 
(transformed using a log(capture+1) relationship) in the 16 ponds using a linear mixed model 
(LMM) with the pond identity as a random factor. Temporal variations in eDNA detection 
rate and concentration were modeled using a binomial generalized linear mixed model 
(GLMM) and an LMM respectively, both with the pond identity as a random factor. We also 
tested for correlations between seasonal abundance as well as estimated abundance effects at 
week 1, 7 and 14 with both eDNA detection rate (using binomial generalized linear models) 
and concentration (using LMMs with the pond identity as a random factor) for each of the 
three eDNA samping sessions.  
All statistical analyses were performed in R 3.4.0 (R Development Core Team, 2017). 
Mixed models were fitted using the “lme4” package. The proportion of variance explained by 
mixed models was calculated using the “r.squaredGLMM” function of the “MuMIn” package 
(Bartoń, 2013). This function returns both marginal (R2m) and conditional (R2c) proportions, 
which respectively represent variance explained by fixed factors and variance explained by 
both fixed and random factors, the difference between the two being attributed to the variance 
explained by the random effect alone. For GLMs, the proportion of variance explained by the 
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model (pseudo R²) was assessed using the “Dsquared” function (Guisan & Zimmermann, 
2000) of the “modEvA” package (Barbosa, 2016).  
4.2.4 Results 
Abundance 
Over the 14 capture occasions, 925 marbled newts were marked (see Table 4). In three ponds, 
we were unable to estimate abundance: no individuals were caught in pond 2, and in ponds 10 
and 16 there was a very low number of marked individuals (only 2 in pond 10, and 4 in pond 
16). For these two ponds, we thus used the marked number of individuals for further analysis 
as the seasonal abundance estimate at a pond was usually close to the total number of 
captured individuals (Table 4). In the other 13 ponds, the estimated number of newts varied 
from a minimum of 6 individuals in pond 4 to 580 individuals in pond 8 (see Table 4). 
Occurrence results produced by the eDNA samples were consistent with those obtained with 
the CR method: at the scale of the entire season we captured newts in 15 of the 16 ponds, and 
in each pond marbled newt eDNA was detected even when the number of newts was very low 
(less than 10 individuals). No eDNA was detected in pond 2 in which no newt was captured. 
Taking each of the three eDNA sample sessions separately, eDNA detected the presence of 
newts more often than CR. In 10 ponds in sample session 1, and 3 ponds in sessions 2 and 3, 
eDNA detected the presence of newts when none had been captured. So in each separate 
sample session, eDNA thus had a better detection rate than CR. This was especially true when 
the abundance of newts was very low as in sample session 1. There was no case in which an 
individual was captured and the water sample tested negative for eDNA. 
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Table 4: The number of marked individuals, seasonal abundance estimates calculated with the 
MARK program, and standard errors (SE) for the 16 studied ponds sampled using the CR 
method during the 2016 breeding season. No newts were captured in pond 2, and only 2 and 4 
respectively in ponds 10 and 16, so in these three ponds the number of newts could not be 
estimated with the MARK program. 
Pond ID Number of  marked newts 
Seasonal 
abundance 
estimates 
SE 
1 12 12 0.01 
2 0 NA NA 
3 64 66 1.71 
4 6 6 0.00 
5 20 23 2.30 
6 196 256 12.12 
7 27 27 0.32 
8 521 580 9.59 
9 40 95 23.66 
10 2 NA NA 
11 6 8 2.01 
12 7 21 14.52 
13 6 6 0.00 
14 8 8 0.00 
15 6 6 0.00 
16 4 NA NA 
 
1 - Temporal variation in captures and eDNA indicators 
The number of captured individuals varied significantly over sampling sessions (LMM, Chi-
square=46.16, Df=13, p<0.0001), with most individuals present at the middle of the breeding 
season, as expected (Figure 14). Pond identity principally explained variance in the number of 
individuals caught, as R2m (variance explained by the week of the survey) was only 0.04, 
whereas the difference between R2c and R2m (variance explained by the pond) was 0.75. 
Only pond 2 resulted in a detection rate of 0 for the three samples (no individuals were caught 
in this pond). Detection rate and concentration significantly differed between sampling 
sessions (binomial GLMM, Chi-square=40.06, Df=2, p=<0.0001 and LMM, Chi-
square=76.23, Df=1, p<0.0001 respectively) (Figure 14). Again, the week of the survey 
explained only a low proportion of variance in the eDNA detection rate and concentration 
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(R2m of 0.05 and 0.07 respectively), whereas pond identity mainly explained the variance 
(0.54 for detection rate and 0.40 for concentration). Both the eDNA concentration and 
detection rates showed the same temporal pattern of variation as the number of captured 
individuals (i.e. low at the beginning of the breeding season, high in the middle, and low 
again at the end) (Figure 14). 
 
Figure 14: Variation over time in the eDNA detection rate, eDNA concentration (ng/µL), and 
the number of captured individuals in the 16 studied ponds. The data presented is based on the 
values (with the 95% confidence interval) estimated from the models described in the section 
‘Temporal variations in captures and eDNA indicators’. 
2 – Spatial variation in eDNA indicators 
Detection rates 
The eDNA detection rates (for each sampling session and overall) were strongly correlated to 
the number of individuals in a pond estimated from the CR data (Table 5; top row Figure 15). 
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The proportion of variance in the detection rate explained by seasonal abundance was 
generally low (pseudo-R² between 0.20 and 0.50). As the two highly populated ponds (with 
580 and 256 estimated individuals) seemed to strongly influence those relationships, we also 
tested the same models without these two ponds (Table 5; bottom row Figure 15). All 
relationships were significant, but the pseudo R² was generally lower without these two ponds 
(from 0.15 to 0.36). 
 
Figure 15:  The relationship between the eDNA detection rate and the estimated seasonal 
abundance in sampling session 1, 2 and 3 and over the entire breeding season (black dots). 
The top row represents the data from models using all ponds. The bottom row represents data 
from models fitted without the two most populated ponds. Estimates from each model (solid 
line) and the 95% confidence interval (dotted lines) are shown. 
 
Using the specific estimated abundance corresponding to each eDNA sampling session 
(weeks 1, 7 and 14) instead of overall seasonal abundance estimates, the models from the 
three sample sessions were all highly significant (Table 5; Figure 16). The proportion of 
variance in the detection rate explained by abundance at each eDNA sample session was 
lower than for the models based on seasonal abundance (Table 5). In sample session 1, 12 out 
of 16 ponds had an abundance of 0, and at this moment, abundance explained only 16.48% of 
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the detection rate variance. Apart from sample session 1, the pseudo-R² was higher for models 
using all ponds than for models excluding the two most populated ponds.  
 
 
Figure 16: The relationship between the eDNA detection rate and abundances estimated by 
CR at each of the three sampling sessions (black dots). The top row represents the data from 
models using all ponds. The bottom row represents the data from models fitted without the 
two most populated ponds. Estimates from each model (solid line) and the 95% confidence 
interval (dotted lines) are shown. 
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Table 5: Results from the models testing for relationships between the eDNA detection rate 
and abundance estimates in the three sample sessions and overall. The results are shown for 
the model with all ponds (first entry), and the model excluding the two most populated ponds 
(second entry: <100 individuals). The top section of the table shows results using CR 
abundance estimates for the entire breeding season. The bottom section of the table shows 
results using CR abundance estimates specific to the time of the three eDNA sampling 
sessions.  
Independent 
variable 
Dependent variable:  
eDNA detection rate 
Chi-square 
value df P-value 
% of explained 
variance 
(pseudo R²) 
Seasonal 
abundance 
estimates 
Session 1 20.51 1 <0.0001 0.20 
Session 1   (<100 individuals) 21.32 1 <0.0001 0.28 
Session 2 40.51 1 <0.0001 0.32 
Session 2   (<100 individuals) 15.05 1 0.0001 0.15 
Session 3 91.66 1 <0.0001 0.50 
Session 3   (<100 individuals) 47.58 1 <0.0001 0.36 
Overall 286.78 1 <0.0001 0.31 
Overall   (<100 individuals) 261.75 1 <0.0001 0.36 
Estimated 
abundance at 
each eDNA 
sample session 
Session 1 16.59 1 <0.0001 0.16 
Session 1   (<100 individuals) 12.68 1 0.0003 0.17 
Session 2 38.29 1 <0.0001 0.31 
Session 2   (<100 individuals) 12.87 1 0.0003 0.13 
Session 3 76.07 1 <0.0001 0.42 
Session 3   (<100 individuals) 35.96 1 <0.0001 0.27 
 
Detection rates that were lower than 0.67 at the beginning of the breeding season, 0.83 in the 
middle, and 0.92 at the end were always associated with very low seasonal abundance 
estimates (a maximum of 23 individuals), except for pond 6 in sample session 1, which had a 
detection rate of 0.17 for 256 estimated individuals. However, the highest detection rates 
(equal to or more than 0.67 at the beginning, 0.83 in the middle, and 0.92 at the end of the 
breeding season) corresponded to a very large range of seasonal abundance estimates (from 6 
to 580 estimated individuals), so do not allow differentiating between ponds that host a very 
low or a very high number of individuals. Detection rates were quickly saturated, and ponds 
with low, medium or high abundance could result in the same maximum detection rate of 1. 
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The results of dilution experiments (Appendix S1, Figure 19) show that the first two 
dilutions (2- and 5-fold dilutions) did not change the detection rates, whereas the third 
(dilution by a factor of 10) slightly changed it for two of the three selected ponds. Seasonal 
abundance estimates of these three ponds and the detection rates obtained with the 100-fold 
dilution seemed positively correlated, offering the possibility to differentiate pond abundance. 
We thus decided to use a 100-fold dilution for each sample for the subsequent PCR analysis.  
The results from this 100-fold dilution for the three sample sessions at the 16 ponds 
indicate that all samples with a detection rate strictly inferior to 0.92 (N=35) before dilution 
had a detection rate of 0 after dilution. Of the 13 with a detection rate over 0.92, three also 
obtained a detection rate of 0 after dilution. Of the 10 remaining samples, the two ponds with 
the highest seasonal abundance estimates were those that clearly had higher detection rates 
after dilution (detection rates of 0.67 and 0.83 at sample session 2 for ponds 6 and 8, which 
had seasonal abundance estimates of 256 and 580 respectively), whereas the other 8 ponds 
had a detection rate after dilution that did not exceed 0.42. 
Concentrations 
The linear relationship between eDNA concentration and seasonal abundance estimates was 
significant in the three sample sessions (Table 6, Figure 17). The same model excluding the 
two most populated ponds was no longer significant in sample session 2. Moreover, the 
proportion of concentration variance explained by seasonal abundance estimates decreased 
drastically from 0.53 to 0.15 and from 0.62 to 0.19 for samples in sessions 1 and 3 
respectively when these two ponds were removed from the analysis (Table 6). Conversely, 
when removing the two most populated ponds, concentration variance explained by pond 
identity (random effect) increased from 0.23 to 0.43 for sample session 1, and from 0.52 to 
0.54 for sample session 3, indicating that even if the relationships were significant, abundance 
poorly explained the variance in concentration. 
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Figure 17: The relationships between eDNA concentration and CR seasonal abundance 
estimates at the three sampling sessions (black dots). The top row represents data from models 
using all ponds. The bottom row represents data from models fitted without the two most 
populated ponds. Estimates from each model (solid line) and the 95% confidence interval 
(dotted lines) are shown, except for the model of sample session 2 using only ponds with no 
more than 100 individuals, as the relationship was not significant. 
When using abundance estimated for each sampling session, the results were similar to those 
obtained with seasonal abundance estimates (Table 6, Figure 18). Models using all 16 ponds 
were highly significant; however, when excluding the two ponds with greater abundance, only 
the model from session 1 was still significant. For this model (without the two ponds with 
greater abundance), the proportion of concentration variance explained by estimated 
abundance dropped from 0.52 to 0.26, whereas the proportion of concentration variance 
explained by pond identity increased from 0.24 to 0.31. 
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Figure 18: The relationships between eDNA concentration and CR abundance estimates from 
the three sampling sessions (black dots). The top row represents data from models using all 
ponds. The bottom row represents data from models fitted without the two most populated 
ponds. Estimates from each model (solid line) and the 95% confidence interval (dotted lines) 
are shown, except for the models of sample sessions 2 and 3 using only ponds with no more 
than 100 individuals, as the relationships were not significant. 
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Table 6: Results from the models testing for relationships between the eDNA concentration 
and CR abundance estimates in the three sample sessions. The results are shown for the model 
with all ponds (first entry), and the model without the two most populated ponds (second 
entry: < 100 individuals). The top section of the table shows results using seasonal abundance 
estimates. The bottom section of the table shows results using abundance estimated at the 
three eDNA sampling sessions. 
Independent 
variable 
Dependent variable: Chi-
square 
value df P-value R2m R2c eDNA concentration 
Seasonal abundance 
estimates 
Session 1 20.02 1 <0.0001 0.53 0.76 
Session 1   (<100 individuals) 4.39 1 0.03 0.15 0.58 
Session 2 34.71 1 <0.0001 0.86 0.99 
Session 2   (<100 individuals) 0.06 1 0.81 / / 
Session 3 21.24 1 <0.0001 0.62 0.87 
Session 3   (<100 individuals) 4.55 1 0.03 0.19 0.73 
Estimated 
abundance at each 
eDNA sample 
session 
Session 1 19.19 1 <0.0001 0.52 0.76 
Session 1   (<100 individuals) 8.83 1 0.003 0.26 0.57 
Session 2 35.51 1 <0.0001 0.87 0.99 
Session 2   (<100 individuals) 0.02 1 0.89 / / 
Session 3 20.28 1 <0.0001 0.61 0.87 
Session 3   (<100 individuals) 3.77 1 0.052 / / 
 
Notes: R2m is the proportion of variance explained by fixed effect only (eDNA 
concentration) and R2c is the proportion of variance explained by both fixed and random 
effects (i.e. eDNA concentration and pond identity respectively). 
 
4.2.3 Discussion 
Our findings showed that the relationship between CR seasonal abundance estimates 
and both eDNA detection rate and eDNA concentration were significant. However, in both 
cases, these relationships were generally strongly affected by the presence of two ponds in 
which a lot of newts had been captured. Without those two ponds, the proportion of variance 
in either the detection rate or concentration explained by abundance was generally low. For 
both the detection rate and concentration, low values were associated with low abundance, 
whereas high values could be associated with either high or low abundance. Using the 
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abundance estimated at the eDNA sampling session or calculating the detection rate as the 
sum of the three temporal replicates did not increase the precision of these relationships. 
However, diluting the samples allowed the two ponds with very high abundance to be 
differentiated from the other ponds.  
Occurrence estimates obtained from CR and eDNA data were consistent at the scale of 
the breeding season whatever the abundance. Both methods detected the presence of newts in 
15 out of 16 ponds. When looking at the three sample sessions separately, eDNA indicators 
were also consistent with those from CR; when newts were captured at a site, their DNA was 
systematically detected. Yet the opposite was not true: eDNA had a higher sensitivity than 
CR, especially when abundance was low, as is usually the case at the very beginning of the 
breeding season. In 10 ponds in sampling session 1, and 3 ponds in sampling sessions 2 and 3, 
eDNA detected the presence of newts when none had been captured. The higher sensitivity of 
the eDNA method compared to traditional sampling techniques has been widely demonstrated 
in the literature: for instance, in comparisons of eDNA to visual encounter and auditory 
surveys of the American bullfrog (Dejean et al., 2012), to visual encounters associated with 
net captures and a calling survey for amphibians (Valentini et al., 2016), to electrofishing for 
carp (Jerde et al., 2011; Jerde et al., 2013), and to visual detection of bluegills (Takahara et 
al., 2013). 
Temporal variation in captures and eDNA indicators 
The eDNA concentration and detection rates showed variation over time. Samples from the 
middle of the breeding season had higher mean estimated values than those from the 
beginning or the end of the season. The same pattern was found for abundance: individuals 
were mostly present in ponds in the middle of the breeding season. However, the proportion 
of variance in concentration, detection rate and number of captures explained by time (the 
sampling session) was very low (0.07, 0.05 and 0.04 respectively). The temporal variation in 
the eDNA results indicates that eDNA samples should always be performed around peak 
presence of the target species (Spear et al., 2015) in order to maximize the chance of 
detection. This is especially true if the goal of the study is to classify sites according to their 
abundance through the use of eDNA indicators, as the abundance at this peak is closest to the 
total number of individuals hosted in the site over the entire breeding season. This would also 
prevent situations in which a pond that contains many individuals results in a low detection 
rate, as was the case in pond 6 at sample session 1, which had a low detection rate of 0.17, 
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whereas the seasonal abundance estimate was high for this pond (256 individuals). In this 
case, we know that individuals had already arrived in session 1 since we captured 27 
individuals that week, and the estimated abundance for this session was 245 individuals. It is 
thus possible that eDNA detection was disturbed by the quality, extraction or amplification of 
the sample, leading to the inability to detect as much DNA as was expected. As peak presence 
is often difficult to predict, and may not be simultaneous for all sites, this could pose 
difficulties in sampling all ponds at the best time. As our results show that the variation over 
time of abundance and eDNA detection rates are similar, we could expect abundance and 
eDNA indicators to be positively correlated. 
Estimating abundance using eDNA concentration 
While low eDNA concentrations were associated with ponds that contained few newts, high 
concentrations could be associated with ponds of either low or high abundance. The 
proportion of concentration variance explained by abundance from all models using 
concentration appears relatively high, ranging between 0.53 and 0.87. Yet when excluding the 
two ponds that hosted more than 100 individuals from the data, these proportions were much 
lower (between 0.10 and 0.26), and for three ponds were not significant, suggesting that the 
two ponds with high populations greatly impacted these relationships (a close look at Figure 
18 shows that the correlation was largely due to the most populated pond only). Ponds with 
low to medium abundance showed quite a large range of eDNA concentration; it was 
impossible in our case to classify ponds according to abundance based only on the eDNA 
concentration in a sample. For instance, at sampling session 2, we observed the same range of 
concentrations for pond 8, which hosted more than 200 individuals over the entire breeding 
season (from 1.07.10-2 to 1.65.10-2 ng/µL), as for pond 1, which hosted only 12 individuals 
over the entire breeding season (from 8.10-3 to 1.55.10-2 ng/µL). These results are in line 
with Spear et al. (2015), whose study did not detect any relationship between eDNA 
concentration and population size estimates of eastern hellbenders. Our findings likewise 
suggest that eDNA concentration appears to be a poor proxy for abundance. 
Estimating abundance using detection rate 
Whatever the approach (using the eDNA detection rate at each sampling session or the overall 
detection rate, and the abundance estimated for each sampling session or estimated over the 
entire breeding season), the relationships were significant and positive, but the proportion of 
explained variance was low (ranging from 0.16 to 0.50). When excluding the data from the 
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two ponds that hosted more than 100 individuals, the proportion was even lower (between 
0.13 and 0.36), which suggests that even highly significant relationships were mostly driven 
by these two outliers. Our analysis revealed that low detection rates were always associated 
with a low number of individuals in a pond. However, high detection rates could be associated 
with ponds containing either very few or very many individuals. For instance, ponds 1, 6 and 
8 all obtained a detection rate of 1 at sample session 2, while they respectively hosted 12, 256 
and 580 newts over the entire breeding season. Detection rates were thus very quickly 
saturated even with low abundance. These results are consistent with previous studies on 
amphibian species comparing detection rate and abundance in which the maximum detection 
rate was systematically associated with a very large range of abundance or density. Secondi et 
al. (2016) and Biggs et al. (2015) found a detection rate of 1 for 1.5 to 7 individuals/m²/trap 
for Xenopus laevis and 1 to 70 individuals/m²/trap for Triturus cristatus. The dilution 
experiment we conducted to deal with this saturation of detection rates showed that, at 
sampling session 2, a 100-fold dilution rate allowed the two ponds hosting higher abundance 
(more than 200 individuals) to be differentiated from the other ponds. As this result was based 
only on two ponds, it will need further investigation to be confirmed, but successive dilutions 
might be an operational solution to classify ponds according to species abundance.  
Factors leading to uncertainty in estimating abundance 
Our results (using either eDNA detection rates or concentrations in the field) contrast with 
studies conducted in controlled conditions that have resulted in highly significant 
relationships and a high percentage of explained variance between eDNA indicators and 
abundance or density and thus have seemed very promising (see e.g. Takahara et al., 2012, 
whose findings indicated an R² of 0.93 and 0.85 for the relationship between biomass and 
DNA concentration in a controlled outdoor experiment). In our study, these R² values were 
never reached as many uncontrollable variables exist in field conditions. The sampling 
process itself may influence eDNA indicators and explain why two ponds with highly 
contrasting abundance can result in the same range of eDNA concentrations or detection rates. 
The presence of an individual could in theory be detected anywhere in the pond due to the 
rapid diffusion of eDNA (Rees et al., 2014a). However, in terms of eDNA concentration, 
there is more chance of obtaining a high amount of DNA if the sample is taken very close to 
an individual, even in a pond containing few individuals. Other factors that might lead to 
uncertainty are that eDNA detection, diffusion, and degradation in fresh water depends on a 
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variety of physical, biological or behavioral factors, including UV radiation, temperature, pH, 
conductivity, microbial communities and target species activity (see e.g. Thomsen et al., 
2011; Pilliod et al., 2013; Pilliod et al., 2014; Barnes et al., 2014; Strickler et al., 2015). Those 
factors can differ from one pond to another and may be too numerous to allow eDNA to be a 
good proxy for abundance. In that context, it might be valuable to test the consistency of 
eDNA indicators from samples taken at the same time in the same site, but at different 
locations. 
Using eDNA to estimate abundance 
Although much work remains to be done in order to be able to accurately estimate abundance 
using eDNA, this method can be of value, especially when using detection rates. In the case of 
marbled newts, ponds with a very low number of individuals (estimated number < 20) are 
much more common than ponds with a high number of individuals (> 200 individuals). As 
detection rates can be useful in differentiating less populated from more populated ponds, this 
could aid, for example, conversation management decisions regarding which ponds to 
prioritize. After detecting very low abundance with the ‘standard’ detection rate, subsequent 
dilutions may allow ponds with the highest detection rates at the first step to be classified. 
Ordering the sites according to their relative abundance could probably be achieved by a 
sequence of intermediate dilutions.  
Conclusion 
As demonstrated by a large number of studies produced over the last decade, eDNA is an 
effective tool for assessing species occurrence (Rees et al., 2014a). Yet the accuracy of using 
eDNA to infer the abundance or biomass of a target species at a site has been debated: while 
controlled experiments have been promising, experiments in the field have produced more 
mixed results. Our findings, resulting from the combination of robust abundance estimation 
methods and two eDNA indicators, demonstrate that eDNA is unable to estimate abundance 
or even an order of magnitude of abundance. Nonetheless, an approach based on successive 
dilutions might allow ponds to be ordered according to abundance. This could allow the 
identification of ponds that host core subpopulations, to prioritize sites to focus on for 
conservation measures, or even to identify habitat selection features. The results indicate that 
eDNA concentrations should be used with caution, but these can reinforce detection rate 
findings, especially in confirming the presence of ponds with high abundance. Temporal 
surveys aiming to infer trends in population abundance at a site might also benefit from this 
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approach (Bohmann et al., 2014) as it may allow high variations in abundance to be detected. 
Yet it should be noted that our study was conducted over a single breeding season and it is 
probable that sampling during different years would involve additional sources of variation 
that might muddle the pattern. So while the efficacy of eDNA in detecting species occurrence 
no longer needs to be demonstrated (however, see Roussel et al., 2015 for further discussion), 
its use as a proxy for abundance, even relative abundance, will need further development and 
validation.  
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4.2.5 Appendix 
Appendix S1. Results of four dilution levels on ponds with the same detection rate of 1 (at 
lowest dilution) yet highly contrasting estimated abundance. 
 
Figure 19: Results on the detection rate of four levels of eDNA dilution tested on three ponds 
sampled in session 2 (in the middle of the breeding season). The number of marbled newts 
(N) was estimated for each pond with the MARK program, using CR data. Detection rates 
correspond to the number of positive replicates out of 12, which is the total number of PCR 
replicates for each pond. 
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4.3 CONCLUSIONS – CHAPITRE 1 
 La comparaison des techniques classiquement utilisées dans l’étude des urodèles en 
phase aquatique a permis de montrer la difficulté à estimer la répartition et les effectifs d’une 
population de triton marbré (partie 4.1 de ce manuscrit). En effet, les taux de détection des 
individus et de l’espèce sont très variables selon les techniques mais aussi selon la session 
d’échantillonnage ou selon les sites prospectés, et ce même lorsque la technique utilisée 
permet une standardisation de l’effort. L’utilisation de l’ADNe pour caractériser l’occupation 
par l’espèce solutionne partiellement cette limite grâce à son taux de détection de l’espèce 
souvent très élevé et proche de 1. Le taux de détection étant tout de même imparfait, deux 
passages seraient néanmoins nécessaires afin d’obtenir une estimation de l’occurrence de 
l’espèce. Son utilisation reste encore très limitée en France.  
L’utilisation des techniques de comptage pour des objectifs d’estimation des effectifs 
n’est pas pertinente du fait de taux de détection systématiquement très inférieurs à 1 pour ces 
méthodes. De plus, les comparaisons temporelles ou spatiales par ces mêmes méthodes sont 
également à proscrire puisque ces faibles taux de détection sont également largement 
variables dans le temps et l’espace. Aucune technique de comptage direct ne répond 
actuellement aux critères qui permettraient leur utilisation à des fins de suivi, et d’autant plus 
pour les urodèles qui sont des espèces particulièrement discrètes. La modélisation des taux de 
capture via des méthodes d’analyse statistiques qui prennent en compte ce taux de détection 
comme la CMR est donc indispensable afin d’acquérir des données fiables et comparables sur 
de longues séries temporelles ou entre sites. Il s’agit de détecter rapidement des tendances de 
population critiques, et de pouvoir mettre en place les actions de gestion et de conservation 
nécessaires à leur persistance. L’évaluation quantifiée de mesures de compensation, 
nécessitant des suivis temporels débutant avant impact passe également par ces méthodes afin 
de garantir le respect de l’objectif « zéro perte nette » sur lequel ces mesures sont évaluées.  
L’ADNe dont l’efficacité pour déterminer la présence ou l’absence d’une espèce est 
importante, se base sur la détection de l’ADN de cette espèce présent dans le milieu. Les 
progrès des méthodes non seulement de détection de l’ADN, mais également de quantification 
de celui-ci dans les échantillons prélevés permettent d’ouvrir de nouvelles perspectives quant 
à l’utilisation possible de l’ADNe pour estimer le nombre d’individus présents sur un site. 
Nous avons montré que la relation entre les effectifs, le taux de détection de l’ADN (c'est-à-
dire la proportion de PCR où l’ADN est détecté sur un total de 12 PCR par échantillon) d’une 
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part, et la concentration en ADN d’autre part ne permettaient pas actuellement de prédire ces 
effectifs pour un site. En revanche, l’utilisation de dilutions successives permet une certaine 
hiérarchisation relative des sites en fonction des effectifs de triton pour chaque site. Les mares 
abritant des effectifs d’individus supérieurs à 200 individus pendant la saison de reproduction 
représentent d’après notre expérience une faible proportion des sites pour le triton marbré. 
Elles pourraient représenter des sources d’individus dispersant et participer de manière forte à 
la dynamique globale de métapopulation. Pouvoir, au sein d’un paysage, identifier ces sites et 
les différencier des sites présentant de très faibles abondances (qui semblent largement 
majoritaires d’après nos observations) permettrait de détecter les mares à potentiel fort en 
termes de conservation, et les sites présentant un intérêt important pour l’espèce. Même si des 
études complémentaires restent nécessaires pour identifier et comprendre l’impact de 
l’ensemble des paramètres qui influent sur la quantité d’ADNe dans un échantillon d’eau, la 
perspective de prédiction des effectifs à partir d’un unique échantillon d’eau de mare, est 
particulièrement intéressante. 
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5. MODELISATION DE LA PHENOLOGIE DE LA 
PERIODE DE REPRODUCTION DU TRITON 
MARBRE 
 
 
Le triton marbré étant une espèce relativement discrète, le taux de détection 
d’individus sur un site est largement inférieur à 1. L’estimation des effectifs pour cette espèce 
nécessite de ce fait l’utilisation de méthodes permettant d’estimer et de prendre en compte le 
taux de capture, c’est notamment le cas des approches de type CMR (cf. partie 4 de ce 
manuscrit). Les effectifs de population et leurs fluctuations sont en fait la résultante de 
l’ensemble des facteurs qui régissent la dynamique de population, dont font partie les 
déplacements. Pour le triton marbré comme pour beaucoup d’amphibiens, les déplacements 
d’individus constituent l’une des bases pour la persistance de l’espèce à l’échelle locale et 
supra locale (Semlitsch, 2008). Les deux principaux types de déplacement chez les 
amphibiens sont la dispersion et la migration. La dispersion concerne les événements de 
déplacements d’individus unidirectionnels d’une population à une autre, sur des distances 
supérieures aux migrations (Semlitsch, 2008). Ce sont des événements difficilement 
quantifiables par des techniques d’observation directe, qui serait réalisée principalement par 
des individus non matures (Semlitsch, 2008). La dispersion efficace permet le flux de gènes 
entre population et la colonisation de tâches d’habitat inoccupées après des événements 
d’extinctions locale et donc le fonctionnement global de la métapopulation. Les événements 
de migration concernent chez les amphibiens les déplacements saisonniers, en aller-retour, 
effectués par les individus d’une population pour rejoindre la mare de reproduction, et 
retourner à leur habitat terrestre à l’issue de cette période de reproduction (Semlitsch, 2008). 
Pour les espèces dont la migration fait partie intégrante du cycle de vie, la phénologie de ces 
événements constitue l’un des traits d’histoire de vie d’intérêt lors des études. En effet, il 
représente pour la plupart des espèces un coût (coût énergétique dû à la migration en elle-
même mais également dû au risque de prédation, ou de dessiccation pour les amphibiens). 
L’allocation d’énergie et le coût associé à cette période entraine donc possiblement la mise en 
place de stratégies permettant de les minimiser au regard des bénéfices attendus à l’issue de 
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cette période de migration. Le suivi du temps passé sur un site et la phénologie des arrivées et 
départs d’espèces migratrices de sites particuliers sont observés depuis longtemps, notamment 
chez les oiseaux lors de haltes migratoires. Ces observations constituent en effet un indicateur 
précieux de l’effet des changements globaux, climatiques par exemple, sur la phénologie des 
espèces et permet de suivre ses effets sur les populations, ainsi que les éventuelles adaptations 
sélectionnées.  
A l’échelle d’une population, cette période du cycle du triton marbré est documentée 
(Arntzen, 2002 ; Marty et al., 2005). Les observations d’individus ont permis de poser 
l’hypothèse que les individus entameraient leur migration prénuptiale au début du printemps, 
et retourneraient vers leurs habitats terrestres au début de l’été. Cependant, ces observations 
souvent faites grâce à des techniques qui ne prennent pas en compte le taux de détection faible 
et variable des individus et sont susceptibles de ne détecter les individus que lorsque l’effectif 
est suffisant dans une mare pour permettre cette détection. La période de reproduction 
pourrait alors être sous-estimée dans sa durée. De plus, aucune connaissance sur le 
comportement individuel n’est apportée sur cette espèce. Pourtant, cette période semble 
soumise à des compromis entre le bénéfice de la reproduction et les coûts associés à la 
migration. L’étude des stratégies évolutives mises en place est donc particulièrement 
intéressante à cette période du cycle de vie soumis à de multiples contraintes chez les 
amphibiens. En termes de gestion, la connaissance précise de la période de présence des 
individus sur les mares présente l’intérêt de pouvoir mettre en place des actions de gestion à 
des période adéquates. C’est par exemple le cas de l’entretien des berges ou du curage des 
mares. Dans un contexte de changement climatique, la détection de faibles modifications des 
périodes de migration permet de pouvoir suivre l’ampleur du phénomène mais également d’en 
prévoir les conséquences sur les espèces. Nous avons donc utilisé chez le triton marbré la 
CMR afin de préciser la phénologie de la période de reproduction.  
Parmi les raisons qui font que les analyses de données de CMR sont souvent 
cantonnées à des études universitaires, la relative complexité d’analyse de ces données, et le 
recours nécessaire à des logiciels spécifiques d’analyse semblent être un frein (Griffiths, 
2015). Nous avons donc présenté les différents modèles que nous avons utilisé, afin de 
montrer leurs possibilités et performances, en ajoutant une description complète et détaillée 
permettant une utilisation de ces modèles au plus grand nombre grâce à un logiciel libre (E-
SURGE, Choquet et al. (2009a)). Nous avons utilisé des modèles permettant de prendre en 
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compte l’effet de la date, mais également du temps déjà passé sur un site sur la probabilité de 
rester sur ce site. Nos résultats concernant le triton marbré montrent un fort effet du sexe sur 
le temps passé dans la mare avec une durée de séjour moyen de 5,63 semaines pour les 
femelles contre 3,03 semaines pour les mâles. Nous avons également montré que c’est 
principalement le temps déjà passé sur le site qui détermine la probabilité d’y rester. Les 
probabilités d’arriver sur le site montrent que les arrivées s’échelonnent depuis le début de la 
saison jusqu’aux occasions 5 et 6. Les individus d’un même sexe restent donc sur la mare en 
moyenne pendant la même durée, et se succèdent pendant la totalité de la durée de la saison 
de reproduction en fonction de leur date d’arrivée.  
L’article constituant ce chapitre a fait l’objet d’un manuscrit rédigé en anglais et publié 
dans le journal « Ecological applications », présenté ci après :  
Guérin S., Picard D., Choquet R., Besnard A. 2017. Advances in methods for estimating 
stopover duration for migratory species using capture-recapture data. Ecological Applications. 
27(5) 1594-1604. 
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5.1 ABSTRACT 
Many species are migratory, resulting in a lifecycle divided into periodic stages 
occurring in different habitats occupied for a limited amount of time. Estimating the time 
spent in each habitat is crucial to understanding how individuals modulate their activities and 
thus to evolutionary ecology and conservation biology. Several methods, including some 
recent promising advances, can be used to estimate stopover duration as well as arrival and 
departure probabilities at sites where individuals are monitored using capture–recapture 
sampling. Our objectives in this study were to (1) describe the available models to estimate 
stopover duration, (2) illustrate with an original dataset what kinds of questions can be 
addressed using the most recent methods, and (3) to provide in a detailed appendix a practical 
guide for implementing these methods in E-SURGE software. To illustrate the potential of 
these models for testing biological hypotheses, we used a capture–recapture dataset on 
marbled newts (Triturus marmoratus). We used time-dependent and time-elapsed-since-
arrival effects (using both Markovian and semi-Markov processes for the latter) to model 
stopover duration and the probability of arriving in and departing from a breeding pond for 
this species and compared the relative performance of the resulting models. Our findings 
showed a strong sex effect on stopover duration: females stayed on average 5.63 weeks in a 
breeding pond whereas males stayed only 3.03 weeks. In both sexes, the retention probability 
was mainly influenced by the time already spent there. Consequently, individuals of the same 
sex stayed a similar amount of time in a pond, although they did not arrive simultaneously but 
successively. The selected dataset demonstrated the flexibility of these methods and their 
potential relevance for applications in evolutionary ecology and conservation. 
 
5.2 INTRODUCTION 
Many animal species exhibit migratory behavior, with a lifecycle divided into distinct 
stages that often occur in different habitats, each one being occupied for a limited amount of 
time (Schaub et al., 2001; Crooks & Sanjayan, 2006). As different sites are occupied for one 
or more specific reasons (food, shelter or breeding), migration responds to the changing needs 
of an individual during its lifecycle (Dingle & Drake 2007), as well as to the spatio-temporal 
heterogeneity in resource availability. Thus, migration is one way to maximize fitness in a 
periodically changing environment, by using the most suitable habitat at a given time 
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(Alerstam et al., 2003). Birds are one of the best-known migratory species, as they often 
travel impressive distances. Other taxonomic groups also use different sites during their 
lifecycle. For example, amphibians move to ponds each year to breed (Semlitsch, 2008) and 
sea turtles aggregate on tropical beaches to spawn (Rivalan et al., 2005). 
Migratory species must make compromises between the benefits they receive from 
exploiting resources at the different sites they occupy and the costs related to migration itself. 
These costs include increased mortality risk through predation or parasitism, as well as energy 
costs, since energy invested in movement cannot be allocated to reproduction or survival 
(Alerstam et al., 2003; Semlitsch, 2008). The time spent at a site, or stopover duration, can be 
one way to balance these costs and benefits. For example, in sea turtles, a negative 
relationship between the time females spend on spawning beaches (a proxy of reproductive 
effort) and the number of lifetime reproductive events has been demonstrated (Rivalan et al., 
2005). In contrast, the time birds spend at stopover sites during migration determines the 
amount of energy they can fuel up and thus represents a positive contribution to overall 
fitness, allowing them to replenish their energy reserves for the next flight stage. Stopover 
duration mainly depends on the availability and quality of sites and represents the most 
important element for the success of migration (Schaub & Jenni, 2001). How long an 
individual can afford to stay at a given site to maximize its fitness is a crucial question in 
evolutionary studies of migration behavior.  
Aside from evolutionary aspects, studying migration and stopover duration is 
important in understanding population dynamics and viability, especially in the context of 
global climate change. As migratory species exploit different sites, they are more likely to be 
impacted by alterations of habitats than sedentary species (Newson et al., 2009). Furthermore, 
many seasonal activities of species are constrained by climate, in particular temperature and 
rainfall (Todd et al., 2010). In this context, a more accurate understanding of the intra-annual 
dynamics of species (i.e. phenology, one element of which is stopover duration), is critical in 
order to assess the potential effects of climate change on populations (Blaustein et al., 2001).  
Detailed knowledge about a species’ phenology in specific areas, including stopover 
duration at sites, is also critical in developing appropriate conservation management actions 
(Paton et al., 2000). In the habitats of amphibian and reptile species, timber harvesting, 
controlled burning (Hocking et al., 2008; Lyet et al., 2009), but also the removal of 
accumulated mud from ponds that are close to the mid-station state of natural pond succesion 
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(Biggs et al., 1994) should be avoided when individuals are present.  Likewise, reliable 
knowledge about the seasonal presence of species such as waterfowl should help inform 
hunting management policy while maintaining a sustainable population (Nichols et al., 1995; 
Choquet et al,. 2013).  
The number of papers using methods to investigate stopover duration increased 
significantly between the 50s and the 90s (Kaiser, 1999). The use of tagging allowed an 
individual’s arrival and departure date (and thus its stopover duration) to be investigated. The 
simplest method consists of counting the days between the first and last observations of a 
given individual on a site and then finding the mean or median for all individuals. Many 
studies on different taxa are based on this minimum stopover duration method (e.g. Morris et 
al., 1994; Todd et al., 2010). Yet it also has its limitations: one is that it is based only on 
individuals seen more than once, which excludes part of the sampled population (Kaiser, 
1999). Moreover, an individual first captured on one occasion may have been present but 
undetected at a previous occasion; or may have been present but undetected after its last 
detection (Kaiser, 1999 ; Schaub et al., 2001). Consequently, duration assessed in this way 
represents only the minimum length of an individual’s stopover duration. To address the fact 
that the assumptions this model is based on are not always met (Schaub et al., 2001), 
statisticians have developed open population capture–recapture models that allow an unbiased 
estimation of duration based on reencounter data by modeling capture probability. 
First, Schaub et al. (2001) used Cormack-Jolly-Seber models, dividing their analysis 
into recruitment (Pradel, 1996) to estimate the time an individual was present before first 
capture, and survival analysis (Lebreton et al., 1992) to estimate the time an individual was 
present after last capture. This method provides an estimation of total stopover duration that is 
unbiased by capture probability (Schaub et al., 2001).  
In 2005, Pradel introduced what he called “multievent” models, in which transitions 
between states can be assessed accounting for uncertainty in state assignment. Thus, states are 
not directly observed, some are hidden and only “events” are directly observable. Applied to 
estimation of stopover duration, multievent models allow to relate events to the states through 
probabilities. It also allows to model stopover duration considering that no individual is 
present before the first occasion if the study begins early enough (Pradel, 2009). Models are 
thus conditioned to first occasion, and consider the hidden states ‘not yet arrived’, ‘arrived’ 
and ‘departed’ (Appendix S1). Stopover duration is then assimilated to the survival of an 
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individual from its arrival to its departure and calculated for each date of arrival as the life 
expectancy at the site (Schaub et al., 2001). The model allows estimating the probability to 
arrive at the site, and the probability to stay on it (calculated as an apparent survival 
probability and called the retention probability hereafter) both allowed to vary with date, i.e. 
time effect. These models were thus called ‘time-dependent models’ (Choquet et al., 2013). 
However, those models assume equal catchability of individuals at each occasion and 
retention probability that is independent of the time already spent at the site (Pledger et al., 
2003). These assumptions are not true in many cases (see e.g. Bächler & Schaub, 2007), again 
leading to biased estimations of total stopover duration. Retention probability can depend on 
the date of arrival (Choquet et al., 2014), which is, in most cases unknown. To deal with these 
situations, time-elapsed-since-arrival models (TSA thereafter) consider the individual 
retention probability at a specific site as dependent upon the time already spent at this site and 
not on the date (Pledger et al., 2009, extended by Matechou et al. in 2013 for capture-
recapure-resighting models). In the context of multievent models, states considered are then 
hidden states (not directly recordable in the field, as for instance the time elapsed since 
arrival) ‘not yet arrived’, ‘just arrived’, ‘arrived one day earlier’…until the state ‘departed’ ; 
whereas events, the information gathered for each individual at each capture occasion, are 
only ‘encountered’ and ‘not encountered’. This approach relies on the estimation of many 
parameters, especially if heterogeneity (sex, sites, etc.) between groups is involved, leading to 
relatively imprecise estimations or non-estimable parameters (Pledger et al., 2009). To 
overcome this limitation, these TSA models have recently been extended by Choquet et al. 
(2011)  to model senescence processes, or to estimate stopover duration (Choquet et al., 
2014). These models include a semi-Markov state which, contrary to a Markovian state, does 
not only condition on the past state, but also on the time spent in the past state. This semi-
Markov state is associated with a hazard function in order to model the distribution of time 
spent at a site in a particular stage with only few parameters. An alternative approach to semi-
Markov models was recently applied to the multistate capture-recapture-recovery framework 
using hidden Markov models (King & Langrock, 2015). Other alternative methods were used 
to model the residence distribution with smooth distributions such as the use of a cubic spline 
with a non-parametric approach (Fewster & Patenaude, 2009). 
In this study, we use a dataset on marbled newts (Triturus marmoratus) with the 
objective of (1) providing a detailed description of the available models to estimate stopover 
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duration, (2) illustrating the type of questions that can be addressed using some of these 
modeling approaches, specifically, minimum stopover duration, time-dependent models, and 
TSA models, and how they may provide different results, (3) providing, in a detailed 
appendix, a practical guide for fitting these models in E-SURGE (Choquet et al., 2009a). 
 
5.3 METHODS 
Dataset 
We used data collected from intensive CR monitoring (detailed in Appendix S2) of the 
marbled newt in a breeding pond located in western France (Loire Atlantique), near the 
village of Vigneux de Bretagne. The site is a permanent pond with a surface area of 
approximately 50m², situated in a landscape dominated by small pastures bordered by hedges. 
Newts were monitored during the 2013 breeding season (11 weeks between April and early 
July), using dip nets and Ortmann’s funnel traps (Drechsler et al., 2010). Details about newts 
handling, marking and data manipulation are available in appendix S2. A total of 713 newts 
(412 males and 301 females) were marked over 16 capture occasions with PIT tags (Loligo 
systems, Denmark). For a better interpretation of the results, we pooled the capture data of 
two successive occasions if they occurred during the same week, leading in equal intervals 
between occasions (see Appendix S2 for details about pooling data). In this way we obtained 
12 occasions (11 occasions of field sampling – one occasion per week – plus one occasion in 
which no newts were found on the site to allow all individuals to start from the state ‘not yet 
arrived’). This allowed us to assume that the first arrivals took place in the first time interval 
(i.e. that the field work effectively began with the very first arrivals). From this dataset, 
minimum stopover duration was assessed by calculating the mean interval between the first 
and last observations of recaptured marbled newts. The dataset also allowed us to test for a 
sex effect, which is suspected to impact arrival and/or departure time in amphibians (see e.g. 
Hocking et al., 2008; Todd et al., 2010).  
Data analysis and model structure 
No goodness of fit tests are available for models used in this study but tests were performed in 
U-CARE (Choquet et al., 2009b) assuming a Cormack-Jolly-Seber model in order to detect 
possible transience or trap effects. No such biases were detected in our dataset (Chi squared = 
48.47, p = 0.83). We modeled the CR data using Markovian multievent capture–recapture 
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models (Pradel, 2005). In these models, individuals are characterized by states. An individual 
also has the possibility to move from one state to another between two sampling occasions 
(Figure 20). These states, often not directly observable in the field, are linked by a 
probabilistic relationship (Pradel, 2005) to a finite set of events that are observable. At each 
individual capture occasion, an event is observed and recorded in an encounter history. In a 
first-order Markov process, transitions are only conditioned on the past state, not on previous 
ones. Three types of parameters define the model: initial state, transition probability, and 
encounter probability. In our study, the general structure of the models was composed of three 
states: ‘not yet arrived’, ‘arrived’ and ‘departed’ (Fig. 19). Transition probabilities that are 
linked to state are described in the transition matrix given by:  
 
with rt = the probability of arriving in the pond between time t and t+1 (i.e. individuals change 
from state ‘not yet arrived’ to ‘arrived’), and st = the retention probability between time t and 
t+1 (i.e. individuals stay for two successive occasions in the state ‘arrived’), and the 
complementary variable, the probability of leaving the pond (1-st) (i.e. individuals change 
from state ‘arrived’ to ‘departed’).  
We adapted this basic matrix to different modeling situations in further analyses. Two events 
(observed in the field) are possible: ‘captured’ and ‘not captured’. Those events, linked to 
states at each occasion are described in the encounter matrix given by:  
 
with pt = the probability of being captured at time t if present on the site.  
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Figure 20: Description of the model structure for each parameterization of the seasonal 
dynamics of marbled newts. At the top are the three main states of an individual in relation to 
the pond: not yet arrived, arrived and departed. The only observable state is ‘arrived’: field 
sessions took place during this period, in which individuals were either seen (‘p’) or not seen 
(‘1-p’). Each individual’s encounter history allowed its minimum stopover duration to be 
calculated. The encounter histories were also used to implement the different models shown. 
Individuals outside the capture site (‘not yet arrived’ or ‘departed’) are unavailable for 
capture, so their capture probability is null (see Appendix S1 for details on the models’ 
structure and appendix S3 for implementation on E-Surge).  
All the models allowed us to test the impact of different covariates, as well as their 
interactions, on arrival time and the retention probability. As they are known to impact the 
phenology of many species, sex (i.e. the group effect, noted ‘sex’), date (noted ‘t’ for time) 
and their interaction were tested in the models on the probability of arriving and retention 
probability. The latter can be tested with date as a categorical effect. Models can also include 
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a linear regression (logit scale) of arrival/departure probability and dates, allowing a 
continuous dynamic of the arrival and departure of individuals to be modeled in a way that is 
biologically realistic. Different shapes of linear regression (noted ‘lde’ for linear date effect) 
can be tested on arrival probability, to model different the different intensity with which 
individuals entered the pond. Three types of model were tested: time-dependent models, TSA 
models using a Markovian process, and TSA models using a parametric semi-Markov 
process.  
Time-dependent models 
The three parameters r, s and p were modeled to test if they were time dependent (t), sex 
dependent (sex), or constant (.). The interaction of time and sex (t x sex) was also tested. Time 
effect was tested being either categorical (noted “t”) or continuous (noted “lde”). For these 
models, an estimate of time spent in the state ‘arrived’ is available for each date of arrival 
(Schaub et al,. 2001) and were used to estimate stopover duration (see Data S1). 
Time-elapsed-since-arrival models using a Markovian process 
To test the effect of time since arrival (TSA), time spent on the site was considered with as 
many states as there are capture occasions (Pradel, 2009) (Appendix S1: figure 24). Retention 
probability ‘s’ is indexed by time elapsed since arrival (TSA) instead by date of arrival. As in 
the time-dependent models, time, sex effects, and a linear relationship between arrival 
probability and date were tested. Stopover durations were estimated using a bootstrap 
procedure described in Data S1. 
Time-elapsed-since-arrival models using a semi-Markov process  
This method followed the general structure with the three states ‘not yet arrived’, ‘arrived’, 
and ‘departed’ (Figure 20), with ‘arrived’ being the semi-Markov state (Choquet et al., 2013) 
(see Appendix S1). Different continuous time distributions can be used in this approach. The 
use of a continuous distribution may not seem natural to model our data which are created as a 
regular temporal grid, but few discrete distributions are available. These may not fit well our 
distribution pattern or are parameter-rich often leading to identifiability problems (Lebreton et 
al., 1992 ; Schaub et al., 2001).  A subset of functions is available in E-SURGE: we selected 
three that have been previously used to describe patterns that might have a similar shape as 
the dynamics we are studying, even if many distributions and hazard functions of different 
shape are available (see e.g. Cox et al., 2007). The probability of leaving a given area within a 
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limited time interval should be decreasing, constant, and then increasing. Bebbington et al. 
(2007) used U-shaped risk functions, which are well adapted for studying human mortality: 
the reduced additive Weibull (RAW), the flexible Weibull (FW) distributions, and a mixture 
of these (MIX). Choquet et al. (2011) also modeled survival and senescence in free-ranging 
mammal populations using the RAW distribution. In our study, we tested the MIX (5), FW 
(6), and RAW (7) functions. Stopover duration was estimated as a lifetime using modeled 
retention probabilities, this functionality being directly integrated on E-SURGE. As testing for 
group effects such as sex is not yet possible in E-SURGE, we also tested both sexes separately 
with the same models used for the whole population. 
Model selection procedure 
All the models were built using the E-SURGE program (Choquet et al., 2009a). A practical 
guide detailing the procedure used is provided in Appendix S3. Akaike’s Information 
Criterion corrected for a small sample size (AICc) (Burnham & Anderson, 2002) was used to 
select the most parsimonious models. To determine the count of identifiable parameters and to 
include it in the computation of the AICc calculation, we used the method described by 
Choquet & Cole (2012). For each type of model constructed, those with the lowest AICc were 
selected. Stopover duration (with a 95% confidence interval) was computed using a 
parametric bootstrap procedure (10,000 iterations) (Data S1).  
 
5.4 RESULTS 
A subset of the fitted models from the three different approaches (time-dependent, 
TSA with Markovian process, and TSA with semi-Markov process) is available in Table 7 
and a list of all fitted models is available in Appendices S4 (for time dependent models) and 
S5 (for TSA Markovian or semi-Markovian models).  
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Table 7: Selected models describing marbled newt seasonal dynamics in a pond located in 
western France. Model IDs are used to identify them in the text; ‘lde’ means linear date effect, 
whereas ‘t’ (time effect) is used when the date effect is categorical. 
Model 
ID Model type Model definition 
No. of 
parameters Deviance AICc 
Delta 
AICc 
3 TSA (Markovian) r(lde x sex), s(TSA x sex),p(t) 35 5303.708 5375.63 0 
4 TSA (Markovian) r(t x sex), s(TSA x sex), p(t) 45 5294.062 5400.157 24.53 
2 Time dependent r(lde x sex), s(t x sex), p(.) 25 5356.679 5407.663 32.03 
1 Time dependent r(t x sex), s(t x sex), p(.) 39 5329.706 5410.093 34.46 
5 TSA (semi-Markovian) r(t), s(FW), p(t) 21 5386.623 5429.321 53.69 
6 TSA (semi-Markovian) r(t), s(RAW), p(t) 21 5393.138 5435.836  60.21 
7 TSA (semi-Markovian) r(t), s(MIX), p(t)  26 5385.102 5438.166 62.54 
 
Minimum stopover duration 
The mean minimum stopover duration was calculated using the data from the 405 (180 
females and 225 males) newts captured at least twice. The mean interval between the first and 
last observations of these individuals was 2.42 weeks SD ± 1.57. Compared by sex, we found 
a higher stopover duration for females (2.79 weeks SD ± 1.67) than for males (2.11 weeks SD 
± 1.43) (Welch’s t-test, t=4.34, df=353.72, p-value <0.001). 
Time-dependent models 
Based on their AICc ranking (see Appendix S4), we selected two time-dependent models. 
Among the set of candidate time dependent models, the combined AICc weight of these two 
models is of 0.84. The first model (noted ‘1’) was time and sex dependent for both arrival and 
retention probability with a categorical time effect, and the second (noted ‘2’) had a linear 
date effect on arrival probability associated with a sex effect, and a time and sex effect on 
retention probability. The linear date effect was an arrival probability regression function of 
the date, the shape of which gradually increases between occasions 1 to 5.  For both models, 
capture probability was constant over time and groups. 
In both models, arrivals had the same pattern: arrival probability was higher for females than 
for males on the first three capture occasions. Females were thus the first to enter the pond 
(figure 21). All individuals had entered the pond by occasion 6. The retention probability was 
also higher for females than for males and decreased over time, especially after occasion 7.  
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Females had a longer stopover duration than males until occasion 7 according to model 1 
(figure 21) and until occasion 8 according to model 2, in which the trend reverses. However, 
these estimates should be interpreted cautiously due to the large and overlapping confidence 
intervals (CI). As both arrival and departure depended on date in time-dependent models, and 
because in our study the retention probability decreased over time, individuals that arrived 
early in the breeding season had longer stopover duration than individuals that arrived later 
(figure 21). In our case, as a first occasion in which no individuals was found was added at the 
beginning of the dataset, no individual entered the pond before occasion 2. Thus, retention 
probabilities estimated for occasion 1 were not estimable and did not allow to estimate 
stopover at occasion 1. For males that arrived later, retention probabilities from occasion 2 
were not estimable either because no males entered in the pond yet. For those reasons, in 
model 1, longest stopover duration were found for females that arrived at the pond at occasion 
2 (3.78 weeks [95% CI = 2.5.10-4  – 4.5]), and for males that arrived at occasion 3 (2.4 weeks 
[95% CI = 1.74 – 2.86]). In model 2, longest stopover durations were found for females that 
arrived at occasion 2 (4.74 weeks [95% CI = 2.03 – 5.55]) and for males that arrived at 
occasion 3 (2.96 weeks [95% CI =1.05.10-7 – 3.76]).  
 
Figure 21: Cumulative arrival probability (left) and stopover duration (right) estimated for 
marbled newts of both sexes in a pond in western France. Estimates were obtained from time-
dependent model 1: r(t x sex),s(t x sex),p(.).The upper and lower CI boundaries for females 
(dotted line) and for males (dashed line) are shown. 
 
In terms of AICc ranking, the best time-dependent model (2) used the linear date effect on 
arrival probability, resulting in the same general pattern as the one using a categorical date 
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effect. Females seemed to arrive sooner at the site than males and to stay longer (figure 22). 
However, even if CI are smaller in models using a linear trend than in models using a 
categorical effect, CI in our case are overlapping between the sexes and do not allow us to 
make firm conclusions. Models with a linear date effect had the advantage of reducing the 
number of parameters (Table 7).  
 
 
Figure 22: Cumulative arrival probability (left) and stopover duration (right) estimated for 
marbled newts of both sexes in a pond in western France. Estimates were obtained from time-
dependent model 2: r(lde x sex), s(t x sex), p(.). The upper and lower CI boundaries for 
females (dotted line) and for males (dashed line) are shown.  
 
Time-elapsed-since-arrival models using a Markovian process  
From the TSA-dependent Markovian models (see Appendix S5), we selected the best model 
with a linear date effect, and the best with a categorical date effect, on arrival probability. 
Among the set of candidate TSA using a Markovian process models, combined AICc weight 
of these two models is of 0.99. The best fit was model 3, which uses a linear date effect for 
each sex, whereas model 4 uses a categorical date effect, also associated with sex. Models 3 
and 4 both include sex in interaction with TSA on the retention probability. The shape of the 
linear (logit scale) covariate in model 3 is the same as that used in model 2 (progressive and 
continuous increase of arrival probability between sessions 1 and 5). Both models have time 
dependent capture probability. 
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Age-dependent models produced a unique stopover duration that did not depend on the time 
of arrival but only on the time spent since arrival. The two selected models took into account 
a sex effect on the retention probability. Females had the longer stopover duration, estimated 
of 5.63 weeks (95% CI = 5.15 – 6.04), and 4.92 weeks (95% CI = 4.52 – 5.34) for model 3 
and 4 respectively. Males had a lower stopover duration of 3.03 weeks (95% CI = 2.33 – 
3.36) and 2.57 weeks (95% CI = 1.45 – 3.21) for models 3 and 4 respectively. 
Time-elapsed-since-arrival models using a semi-Markov process  
For each function, the effect of time on arrival and capture probabilities was always retained. 
With the semi-Markov state, the time elapsed since arrival was taken into account in the 
retention probability. The three best-fit TSA with a semi-Markov process models were 5, 6 
and 7, using respectively FW, RAW and MIX functions. All three functions resulted in 
models with similar stopover durations: 3.31 weeks (95% CI = 1.68 – 4.01), 2.99 weeks (95% 
CI = 2.57 – 3.42), and 3.63 weeks (95% CI = 3.19 – 4.15), for FW, RAW, and MIX functions, 
respectively. Model 5, using the FW function, was the best selected model among the semi-
Markov models. As expected, retention probability (figure 23) decreased as time spent at the 
site increased, indicating that individuals are more likely to leave the longer they have stayed 
at the site. When compared with AICc to the best TSA using Markovian states model without 
a sex effect on retention probability (see Appendix S5), TSA model using a semi-Markov 
state is better ranked (delta AICc = 35.98). 
When each sex was tested separately to determine time spent in the pond, the FW function 
obtained the highest AICc ranking for females, and the RAW function for males. The 
stopover durations provided by these models were higher for females (4.13 weeks [95% CI = 
1.13 – 5.47]) than for males (2.78 weeks [95% CI = 2.84 – 3.22]), but this difference between 
sexes should be interpreted cautiously due to the overlapping confidence intervals. 
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Figure 23: From top to bottom: survival function, survival probability (e.g. retention 
probability) for each occasion and the associated hazard function for semi-Markov model 5 
using the FW function for newts captured in a pond of western France. 
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5.5 DISCUSSION 
Stopover duration in the marbled newt 
Estimated presence in this species in a given pond is about three months (Marty et al., 2005), 
but individual stopover duration is, to our knowledge, not precisely known. Our study found 
minimum individual stopover duration of less than 3 weeks. In the overall best model (model 
3), stopover duration was found to be 5.63 weeks (95% CI = 5.15 – 6.04) for females, and 
3.03 weeks (95% CI = 2.33 – 3.36) for males. Although it is not currently possible to test sex 
differences with TSA using a semi-Markov state model using AICc (this function is not yet 
but should soon be available in E-Surge), separate analyses confirmed the different behavior 
of the sexes, as different functions were retained for males and females. 
We found longer stopover duration for females than for males. There is also a difference 
between sexes on arrival and departure dynamics, with females arriving earlier and leaving 
later. These differences suggest that the costs and benefits are different for males and females 
during the stopover, i.e. the presence in the pond. To maximize their reproductive output, 
individuals have an interest in staying longer – particularly males, so they can breed with 
several females. However, we found that males do not stay longer than females. These results 
coming from models with no sex effect on capture probabilities, one may think that different 
capture rates between sexes may have biased results. However, when modeled from the best 
model with sex effect (see Appendix S5), capture rate is estimated to be higher for males, but 
stopover duration remains higher for females. After a certain amount of time, searching for a 
mate may be too costly or male–male competition for females may force them to leave, in 
order to preserve survival and get a higher life time reproduction rate expectation. The longer 
stopover duration for females could also be explained by the time necessary to develop and 
lay eggs, which represents a supplementary energy investment. As ponds are good sources of 
food (Denoël et al., 2007), females may arrive sooner to renew energy reserves diminished 
during prenuptial migration and prepare themselves for a period of high energy expenditure, 
and stay longer to renew energy reserves before post-breeding migration.  
The importance of modeling the capture rate 
Minimum stopover duration even if it does not take into account that detection is less than 1, 
was able to detect a sex effect. In our case, slightly longer stopover duration was found for 
females than for males, but this sex effect may not be detected in all cases. In our data, both 
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sexes had similar capture rates when modeled (about 0.3 to 0.5, depending on the model), but 
when sexes differ in terms of capturability, the minimum stopover duration method may not 
be able to detect such a difference. Modeling capture probability from CR data is thus crucial 
when arrival and departure dates and stopover duration are the focus of the study.  
Modeling arrival at a site 
The arrival probability in all top models was both date and sex dependent, the date being 
either categorical or linear. These two approaches allow different arrival situations to be 
compared: a categorical date effect is useful for modeling random arrival dynamics (for 
example for species that migrate in response to a punctual climatic signal such as rain falls),  
whereas a linear date effect is useful for modeling progressive arrival dynamics. In marbled 
newts, we found that females arrive earlier, but arrival is progressive in both sexes as shown 
by cumulative arrival probability. All individuals were considered to have arrived by occasion 
5 or 6. Our models thus showed that prenuptial migration for prolonged breeders is not a 
synchronized rush of individuals to a breeding pond, but rather a gradual arrival that can take 
over a month, as observed by Hocking et al. (2008). In almost all of the nine species they 
studied, arrivals to and departures from a site were spread over several successive 10-day 
periods separated by varying amounts of time.  
Time-dependent vs TSA models for modeling departure from a site 
Comparing different model types also allowed us to test if individuals leave a site depending 
on the time they have already spent there (TSA effect) or if all individuals have the same 
probability of leaving on a given date whenever their arrival date. Our two overall best 
models indicated a TSA effect on the probability of leaving the pond: the departure 
probability increases with the time already spent in the pond. The progressive arrival of 
individuals, combined with the fact that all individuals of the same sex spent a limited (with 
regards to the time of presence for the whole population, i.e. approximately 3 months) amount 
of time at the pond (the overall best model’s estimation for individual stopover duration is 
about 3 weeks for males and 6 weeks for females) revealed a large turnover of individuals at 
the breeding site. The best overall model’s estimation for individual stopover duration is 
about 3 weeks for males, and 6 weeks for females, and never were estimated before for 
individuals of this species.  
Recommendations for fieldwork and data analysis 
 
150 
 
As CR sampling is quite time-consuming, fieldwork should be designed carefully to optimize 
time, and to prepare analysis. The field campaign should be carried out over the full period in 
which individuals are present (Pledger et al., 2009) to ensure that stopover duration is not 
underestimated. The site in which the study is conducted should also be chosen carefully, 
according to ecological knowledge about the species. If the territory of a species is larger than 
the site, individuals that move outside the studied area are considered to have left, and 
stopover duration is underestimated (Bächler & Schaub, 2007). This distinction may be 
clearer for some amphibian species when the focus is on a breeding site, since a pond is a 
relatively ‘closed’ area, but it may not be in other cases, such as birds at stopover sites. 
Finally, both for modeling and for better interpretation of results, sampling should be 
conducted at regular time intervals. 
The existing knowledge on species should orient the choice of models to be fitted to 
the data. As many phenomena are likely to be TSA dependent, TSA models should always be 
considered and compared to time-dependent models. To perform an activity, if an individual 
have a limited amount of time at a site, then the probability to leave this site should directly 
depend on the time already spent doing this activity. For example, the time spent to refuel on 
feeding grounds for migratory birds depends on the time already spent to feed (Choquet et al., 
2014). The three different model constructions allow testing for different patterns of arrival, 
and retention probabilities. The comparison between them should be useful to investigate 
stopover duration, species’ phenology and especially the processes which govern them.  
The potential of CR modeling 
Our study illustrates the flexibility and potential of CR modeling in the context of estimating 
stopover duration, but the models described in this manuscript could also be applied to other 
purposes. The ability to test for the effect of time since arrival, and the introduction of semi-
Markov states greatly enhance both modeling possibilities and biological accuracy. The 
functions currently available in E-SURGE allow the use of CR data to investigate most 
biological phenomena, such as survival (Choquet et al., 2011), senescence (Gaillard et al., 
2004), and stopover duration (Choquet et al., 2013 ; Choquet et al., 2014), estimated with less 
parameter than previous methods, reducing identifiability problems for parameter-rich 
models. TSA using a semi-Markov state also allow estimating the number of individuals 
present at each occasion (Choquet et al., 2013) which should be more accurate, especially 
when the turnover rate is important at the site. Fitting continuous models also helps to visually 
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detect inflexion points (Choquet et al., 2011), which allows accurate assessment of the 
dynamics of the studied phenomenon. Moreover, the ability to test for individual covariates 
should help to highlight the main factors driving inter-individual variation in stopover 
duration in an evolutionary biology context (stress level, lipid reserve level, body condition, 
etc.). Recording body mass for each capture for example, should make possible to model the 
relationship between the speed of energy deposition and stopover duration as it was 
demonstrated for birds (Kaiser, 1999). It is also possible to handle with effects such as trap-
happiness or trap-shyness (Choquet et al., 2013), enhancing the overall possibilities to use this 
approach. The modeling of transience behavior is also possible using for instance two classes 
of individuals, the first having a retention probability of zero (being the transient), the second 
staying for a longer period. Extensions of the models should consider the possibility of 
implementing a time effect and a time since arrival effect simultaneously using a semi-
Markov state, to deal with the possibility of arriving sooner and leaving later, and conversely, 
arriving later and leaving sooner. Comparing groups would also provide a better 
understanding of stopover duration’s dynamics, especially evolutionary aspects, using ‘sex’ or 
‘body condition’ groups to explore time investment at a particular stage of the lifecycle.  
Modeling stopover duration, as well as arrival and departure dynamics of a species is 
of great interest in many aspects of species’ management, conservation, and evolutionary 
biology. The exact knowledge of stopover duration can help managers to assess when and 
how long some restrictions (for example to human presence) should be applied during a 
species presence or nesting. Limiting the periods of protection with regards to species 
presence is a good way for protecting natural spaces for the strict necessary period, especially 
when human and economical issues have to be taken into account. Studying stopover duration 
in long terms researches is also important in the context of climate change. Detecting small 
drifts in stopover duration, phenology and thus in population dynamics is crucial before they 
have irreversible impacts on the conservation status of local species.  
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5.7 SUPPORTING INFORMATION 
Appendix S1: Details about models used to estimate stopover duration 
We present here additional details about the three model types used to model stopover 
duration of newts in breeding pond: time dependent models (Schaub et al., 2001), Time 
elapsed Sine Arrival (TSA) model using a Markovian process (Pradel, 2009; Pledger et al., 
2009), and TSA models using a semi-Markov process (Choquet et al., 2013). For all three 
kinds of models, we assume that no individual is present at the pond at the first occasion. This 
hypothesis is needed to model an unbiased probability to enter the pond, and is classical 
assumption for stopover duration models (see e.g. Pledger et al., 2009 ; Choquet et al., 2013). 
One occasion was thus added at the beginning of the dataset, in which no capture was 
performed, to represent the state in which all individuals are ‘not yet arrived at the pond’ 
(figure 24). This implies that sampling covers all the time when individuals are present. 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 24: the general frame of modeling, based on the three potential biological states of the 
animals. Individuals are only observable (with a probability ‘p’) when present at the pond, 
and are non observable when ‘not yet arrived’ or ‘departed’. 
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Time dependent models (Schaub et al., 2001) 
In this model, probability to stay for an individual only depends on date of field work (i.e. not 
on the date the individual arrived in the pond). Time dependent model allow estimating the 
recruitment parameter ‘r’ (i.e. the probability for an individual to enter the pond) and the 
survival parameter ‘s’ (i.e. the probability for an individual to stay in the pond). Those two 
parameters are allowed to vary with date (we called this effect the “time effect” as it is 
commonly used in capture-recapture terminology for such date effects, (see e.g. Lebreton et 
al., 1992) and were modeled using a three state model: ‘not yet arrived’, ‘arrived’ and 
‘departed’ corresponding with the biological states (figure 25).  
 
 
 
Figure 25: states and transitions modeled with time dependent models. State A is ‘not yet 
arrived at the pond’, state B is ‘arrived’ and state C is ‘departed’.  
At the beginning of capture history, all individuals are in the state A ‘not yet arrived’; the 
initial probability vector is thus:  
 
Possible transitions (illustrated by arrows in figure 25) are: individuals ‘not yet arrived’ can 
stay outside of the pond (with probability 1-rt) or arrive at the pond (this is the recruitment 
parameter, noted r). Individuals that are in the pond (state B) can both stay in it (this transition 
is the survival, noted s) or leave the pond to reach state C ‘departed’ (with the probability 1-
st). The transition probability matrix is thus: 
 
Only individuals that are present in the pond (in the state B ‘arrived’) are observable with a 
probability ‘p’. The encounter probability matrix is: 
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See Schaub et al., 2001 and Choquet et al., 2013 for likelihood of this model. 
Time-elapsed-since-arrival models using a Markovian process (Pradel, 2009; Pledger et al., 
2009) 
TSA models’ using a Makovian process extends the previous models, by allowing taking into 
account that probability to stay in the pond for an individual depends on the time it already 
spent on the site, not only on date. As the time an individual has already spent on site is 
unknown when individuals are captured, we used the Pradel’s (2009) approach (multievent 
models) to account for state uncertainty at capture (figure 26). The same kind of approach was 
also used by Pledger et al. (2009) except that in that case states are not used to compute the 
likelihood of capture histories. 
 
Figure 26: states and transitions modeled with TSA models with Markovian states. As in time 
dependent models State A is ‘not yet arrived at the pond’ and state C is ‘departed’. When an 
individual enter in the pond, the states are successively (a) just arrived, (b) arrived since 1 
occasion, (c) arrived since two occasions, (d) arrived since three occasions, (e) arrived since 
four occasions, and finally the state C ‘departed’. Transitions (illustrated by arrows) are 
automatic between those states (a,b,c…) for individuals that stay, but the individuals can 
depart any time with a probability 1-St. 
At the beginning of capture history, all individuals are in the state A ‘not yet arrived’; the 
initial probability vector is thus:  
 
Possible transitions are: individuals ‘not yet arrived’ can both stay outside of the pond or 
arrive at the pond (this is the recruitment parameter, noted r). Individuals that are ‘just arrived 
in the pond’ (state a) can both stay in it and then will automatically be on state b ‘arrived since 
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1 occasion’ at next occasion (this is the survival parameter, noted s), or leave the pond to 
reach state C ‘departed’. Individuals on state b can both stay in it and then be on state c 
‘arrived since two occasions’ at next occasion, or leave the pond to reach state C ‘departed’, 
and so and until the last capture occasion. The transition probability matrix is: 
 
with  the probability for an individual to enter the pond between occasion t and t+1, and  
the probabilities for an individual present at the pond to stay in it between occasions t and t+1. 
In this case, those probabilities to stay at each occasion can change for each state (a,b,c) i.e. 
depends on the duration an individual has already spent at site; this is the time elapsed since 
arrival (TSA) effect. 
Only individuals that are present in the pond are observable with a probability ‘p’. The 
encounter probability matrix is:  
 
See Pradel, 2009 for the description of the likelihood of this model. 
 
Time-elapsed-since-arrival models using a semi-Markov process (Choquet et al., 2013) 
TSA models with a semi-Markov process allow to model the same pattern than previously 
described for TSA with a semi-Markovian state (i.e. the time since arrival effect on 
probability to stay) but with fewer parameters. States A and C are still Markovian but the state 
‘arrived in the pond’ (state B) is a semi-Markov state: it do not only condition on the state at 
the last occasion, but on the time already spent in this state. For individuals present at the site, 
the probability to stay in the pond is thus conditional to the time already spent in this state. To 
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this state ‘present at the pond’, a survival function (representing the proportion of individuals 
still present at the pond) is associated (figure 27). 
 
 
 
 
Figure 27: states and transitions modeled with TSA models with a semi-Markov state. As in 
time dependent models State A is ‘not yet arrived at the pond’ and state C is ‘departed’. State 
B ‘present at the pond’ is a semi-Markov state associated with a survival function allowing to 
model by a distribution (continuous or discrete) the stopover duration of newts in the pond. 
At the beginning of capture history, all individuals are in the state A ‘not yet arrived’; the 
initial probability vector is thus:  
 
Possible transitions are: individuals ‘not yet arrived’ can both stay outside of the pond or 
arrive at the pond. When an individual moved from ‘not yet arrived’ to ‘arrived’, it has reach 
the semi-Markov state, allowing to consider time spent in this state effect on probability to 
stay further. The transition probability matrix is: 
 
Note that the self-transition for the semi-Markovian state is set to zero. The meaning is that 
when leaving that state, it cannot return immediately to the semi-Markovian state. 
Observations are only possible when individuals are ‘arrived’; the encounter probability 
matrix is as previously:  
 
See Choquet, 2013 and Choquet et al., 2014 for the likelihood of this model. 
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Appendix S2. Details about data collection, capture protocol and pit tagging of newts 
Study site and newt collection 
The site is a permanent pond (figure 28) with a surface of approximately 50m² situated in a 
landscape dominated by small pastures bordered by edges. 
 
Figure 28: pond monitored during spring 2013 situated near the village of Vigneux de 
Bretagne 
The pond was visited every three to five days during 16 weeks. On each visit, newts were 
captured using dip nets or funnel traps. Ortmann’s funnel traps (Drechsler et al., 2010) (figure 
29a) were installed at sunset and checked next morning. About ten funnel traps were placed in 
the pond, separated by a minimum of 3 meters. When dip nets were used (figure 29b), 
sampling consisted in observing water with a headlamp to locate individuals before catching 
them with the dip net, or spend the dip net near the bottom of the water to capture the 
maximum number of individuals. 
Newt handling and marking protocol 
Captured animals we kept by groups of approximately twenty in buckets filled with pond 
water during dip netting. When capture is finished, newts were counted and scanned for tags 
(figure 29c). Marked newts were identified, registered and released in the pond. Unmarked 
newts marked with PIT tags (Loligo systems, Denmark). Newts were anaesthetized with MS 
222 (0.2 g/L) until animals stop moving and muscular system was relaxed (about 20 minutes). 
For each newt we recorded Snout Vent Length (SVL) (figure 29d), sex and weight. Then, PIT 
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tags were injected subcutaneously on the left side of the animal (figure 29e). Newt were kept 
in clear water from the pond until complete recovery (about 15 minutes) and then released in 
the pond within 1 to 3 hours following capture. 
 
Figure 29: Newt capture using funnel trap (a), dip net (b), newt scanned for tag presence (c), 
measure of SVL (d), and pit tagging (e).   
Dataset  
Capture histories were constructed using field data for all individuals captured at least once. 
Each line of this capture history correspond to an individual, columns are filled with ‘0’ if the 
individual was not captured at a given occasion, and with ‘1’ if the individual was captured. 
We obtained 16 columns corresponding to 16 sampling occasions. To facilitate interpretation 
of the results, capture data of two successive occasions was pooled if they occurred in the 
same week to obtain equal intervals between occasions. No more than two occasions were 
pooled. According to Morris et al. (2005) (but also see Schaub et al., 2001), pooling data can 
lead to an increase of estimates, so pooling intervals should be minimized but the bias 
introduced in the parameter estimate is of less than 5% if the pooling is not high and 
capture/survival probabilities are high (Hargrove & Borland, 1994) as it is the case here (see 
results). 
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Appendix S3. Detailed E-SURGE procedure for fitting models describing arrival and 
departure dynamics based on CR data 
For details on notation, data formats and interpreting the results, see the E-SURGE user’s 
manual: Choquet, R., Nogué, E. (2011). E-SURGE 1-8 user’s manual. CEFE, UMR 5175, 
Montpellier, France (http://ftp.cefe.cnrs.fr/biom/soft-cr/). This document was designed using 
E-SURGE V 1.9.0. 
Data input 
The data in this example is in MARK format. We have 12 occasions, including one first 
occasion with only zeros to create a state in which all animals are outside the site. The number 
of groups taken into account is 2 (males and females), which are coded in MARK format in 
two columns with ‘1 0’ for females (group 1) and ‘0 1’ for males (group 2). First, a working 
session should be saved using ‘Start’, then ‘New session’. Data can be input in the desired 
format using ‘Load data’. As no individual covariates are included in the dataset, no columns 
have to be extracted from the data, so ‘OK’ can be selected and the overall information 
checked in the ‘DATA’ panel on the left (figure 30). 
 
Figure 30: Description of the dataset: we used 2 groups (males and females), 0 individual 
covariates, 1 age class, 12 occasions (there were no different TSA classes.) The states and 
events will be explained in next section. 
Specifying model type 
To assess when individuals arrive at the pond, the model is conditional to the first occasion, 
and not to the first capture (which is selected by default). To make this change, select the 
‘Models’ tab, then ‘Markovian states only’, then ‘Conditional on 1st Occasion’ (figure 31). 
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Figure 31: Selection of model options in E-SURGE interface 
Advanced numerical options should be parametrized at this point, e.g. selecting whether or 
not to estimate the confidence interval, or which algorithm to use to obtain estimates (Quasi 
Newton in our case, see the E-SURGE user’s manual for more details). To favor model 
convergence and reach the absolute minimum for deviance, we choose to use 50 ‘Random 
Initial Values’ for each model.  
GEPAT: building matrices 
GEPAT (GEnerator of PATtern of elementary matrices) provides an easy 
way to build and modify the matrices defining the model. Three matrices 
must be defined: initial stage, transition and event. The matrices are detailed 
below for each of the models we generated. Gepat uses a letter to specify a probability and ‘*’ 
for its complementary probability. ‘-’ is used for probabilities fixed to zero. 
Time-dependent models 
Three states [not yet arrived in the pond (1) / arrived in the pond (2) / departed from the pond 
(3)] and two events [not captured (1) / captured (2)] were considered (figure 32). Individuals 
were considered initially out of the pond in the state ‘not yet arrived’. Transition matrices 
included two probabilities: the probability of arriving (r, and its complement: not arriving), 
and the probability of staying (f, and its complement: leaving the pond). The events matrix 
has only one probability as individuals are only capturable when present in the pond, and are 
not capturable when they have not yet arrived or have already departed. 
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Initial state        
 
Transition      
 
Event    
     
 
Figure 32: Initial state, transition and event matrices in both mathematical (left) and Gepat 
(right) notations for the time-dependent model. 
Time-elapsed-since-arrival Markovian models 
In these matrices, we considered the time spent on the site as separate states, so there are as 
many states as occasions (figure 33). Individuals are ‘not yet arrived’ (state 1), then ‘just 
arrived’ (state 2), then ‘arrived/stayed since occasion 1’ (state 3), etc. At state 12, individuals 
have departed and cannot return. On occasion 1, all individuals are considered ‘not yet 
arrived’. The situation considered is the same as with the time-dependent models, but 
allowing the probability of staying (‘f’) to change at each occasion (i.e. the probability 
depends on the time the individual has already spent at the site). The encounter matrix still 
considers two events: ‘not captured’ (1) and ‘captured’ (2) for every state. As before, 
individuals are only capturable when present, and are not capturable when they have not yet 
arrived or have already departed. 
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Figure 33: From top to bottom: Initial state, transition and event matrices in both 
mathematical (left) and Gepat (right) notations for the TSA Markovian model. 
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Time-elapsed-since-arrival semi-Markov models  
To create a semi-Markov state, select the ‘Models’ tab, then ‘Markovian & semi-Markovian 
states’, then ‘Conditional on 1st Occasion’ (figure 34). 
 
Figure 34: Selection of model options on E-SURGE interface 
E-SURGE then needs to know which state is semi-Markovian (state 2 in our case) in order to 
associate it with the chosen function. The function is chosen after constraining the parameters 
in the ‘Gemaco’ interface. 
Only one probability is necessary for this kind of model, as the semi-Markovian state (i.e. 
‘arrived at the pond’, state 2) allows time spent in this state to be taken into account (figure 
35).  
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Figure 35: From top to bottom: Initial state, transition and event matrices in both 
mathematical (left) and Gepat (right) notations for a TSA semi-Markovian model. 
Gemaco: constraining the model 
Gemaco allows the model to be defined by selecting effects to explain the 
variability in the dataset. The most frequently used effects are time, time 
elapsed since arrival, or group (respectively noted as ‘t’, ‘TSA’, and ‘g’). See 
the E-SURGE user’s manual for a complete description of Gemaco. In our case, ‘Initial stage’ 
was always constant, as all of the individuals started in the state ‘not yet arrived’. 
At this step, a drop-down menu allows a file of external variables to be added. The covariates 
used to test the linear date effect on time-dependent and TSA Markovian models are 
regressions of arrival probability as a function of the date (i.e. time). Different slopes can be 
tested on arrival probability. 
When using an external file for the first time, select ‘File with external variables to 
standardize’. External covariates should follow the format accepted by E-SURGE: a text file 
containing on the first line the number of covariates, on the second line the number of values 
of each covariate, and then the successive covariates. The Gemaco notation to apply to the 
linear date effect is i+t*x(1) [x(1)] allows the selection of the first covariate in the text file. 
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Time-dependent models 
Constraints on the transition matrix include two parameters: the probability of arriving in the 
pond (r) and the probability of staying in the pond (f): f(1) allows the selection of arrival 
probability, and f(2) of staying probability . For example, to obtain group and time dependent 
probabilities (as in model 3 in our study), Gemaco was parameterized as: f(1).t.g+f(2).t.g. 
Time-elapsed-since-arrival Markovian models 
In this case, f(1) allows the selection for arrival probability, and f(2,3,4,5,6,7,8,9,10,11) for 
staying probability. For example, to obtain sex and time-dependent probabilities of arriving, 
and sex and TSA-dependent probabilities of staying (as in model 1 in our study), Gemaco 
needs to be parameterized as: f(1).t.g+f(2,3,4,5,6,7,8,9,10,11).g, allowing each ‘f’ to differ 
according to the occasion (i.e. dependent on the date of arrival of each individual). 
Time-elapsed-since-arrival semi-Markov models  
As the probability taken into account in this model (‘y’, or probability of being in the pond) is 
associated with a semi-Markov state, time spent in this state is considered as a ‘TSA’ effect. 
Adding a group effect is not yet possible for these models. 
At the end of this step, if the model is semi-Markovian, a new window opens, allowing the 
user to select the chosen function to associate with the semi-Markov state. 
IVFV: Setting initial values 
The IVFV screen helps the user to set one or more parameters to a 
determined, known value, allowing convergence of the considered model. 
Once the models are parameterized, select ‘Run’ to launch the analysis. The 
outputs are generated as an Excel file. 
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Appendix S4. Time-dependent models  
Appendix S4 presents the best-fit models for time-dependent models ranked by AICc. These 
were not necessarily presented in the main paper, as we chose a subset to show different kinds 
of possible models. 
Model Model type 
No. of 
parameters 
Deviance AICc 
r(lde1 x sex)s(t x sex)p(.) Time dependent 25 5356.6785 5407.6626 
r(t x sex) s(t x sex) p(.) Time dependent 39 5329.706 5410.093 
r(t x sex) s(t x sex) p(sex) Time dependent 40 5329.1019 5411.6134 
r(lde1 x sex) s(t) p(.) Time dependent 15 5382.028 5412.388 
r(t x sex) s(t) p(sex) Time dependent 31 5352.8872 5416.396 
r(lde2 x sex) s(t) p(sex) Time dependent 16 5390.0425 5422.4515 
r(t) s(t) p(sex) Time dependent 22 5396.1534 5440.9178 
r(t x sex) s(sex) p(sex) Time dependent 23 5451.1202 5497.9546 
r(t x sex) s(cst) p(sex) Time dependent 22 5468.5725 5513.3369 
r(lde3 x sex) s(t) p(sex) Time dependent 16 5486.7901 5519.1991 
r(sex) s(t) p(sex) Time dependent 14 5890.1901 5918.5055 
r(cst) s(t) p(sex) Time dependent 13 5914.2298 5940.5029 
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Appendix S5. TSA Markovian or semi-Markovian models 
Appendix S5 presents the best-fit models for TSA models ranked by AICc. These were not 
necessarily presented in the main paper, as we chose a subset to show different kinds of 
possible models. 
Model Model type 
No. of 
parameters 
Deviance AICc 
r(lde1 x sex) s(TSA x sex) p(t) TSA (Markovian) 35 5303.7083 5375.6305 
r(t x sex) s(TSA x sex) p(t) TSA (Markovian) 51 5294.0618 5400.1575 
r(t) s(FW) p(t) TSA (semi-Markovian) 21 5386.6232 5429.3206 
r(t) s(RAW) p(t) TSA (semi-Markovian) 21 5393.1385 5435.8358 
r(t) s(MIX) p(t) TSA (semi-Markovian) 26 5385.1024 5438.166 
r(t x sex) s(TSA x sex) p(sex) TSA (Markovian) 42 5358.874 5445.6439 
r(t x sex) s(TSA) p(sex) TSA (Markovian) 32 5399.7017 5465.309 
r(t x sex) s(TSA x t) p(sex) TSA (Markovian) 74 5319.119 5475.8454 
r(lde1 x sex) s(TSA x t) p(sex) TSA (Markovian) 61 5351.0672 5478.9536 
r(lde2 x sex) s(TSA x sex) p(sex) TSA (Markovian) 61 5354.462 5482.3484 
r(sex) s(TSA x sex) p(sex) TSA (Markovian) 24 5984.7726 6033.6803 
r(.) s(FW) p(.) TSA (semi-Markovian) 5 6040.6238 6050.6685 
r(.) s(MIX) p(.) TSA (semi-Markovian) 6 6198.1071 6210.1698 
r(.) s(RAW) p(.) TSA (semi-Markovian) 5 6201.6987 6211.7435 
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Data S1. R script for estimating stopover duration using a bootstrap procedure. 
This script uses the ‘Betas’ file and the ‘Var-Cov’ matrix, both of which are provided in 
dedicated tabs in the Excel file created by E-SURGE for each model. The Betas file includes 
headers in the E-surge excel output, whereas the variance-covariance matrix does not. This 
example deals with two groups but we only show the method for the first group.  
setwd('C:/…')  
library(MASS) 
beta <-read.csv2('betas.csv',h=T) # read the file including 
the betas 
varcov <-read.csv2('varcov.csv',h=F) # read the file including 
the variance –covariance matrix 
#  select for the betas of survival probabilities of group 1 – 
this may be the most difficult step, # especially if you have 
additive models. Note that the betas are in the same order as 
the  
# IVFV matrix.  
numbeta<-c(22:31) # here the survival is time dependent and 
the betas corresponding the  
# the 10 survival estimates are the 22 to the 31 ones.  
Mu<-beta[numbeta,2] # select only the needed betas 
Sigma<-as.matrix(varcov[numbeta,numbeta]) 
# select only the needed part of the variance- 
#covariance matrix 
 
n<-10000    # number of boostrapping iterations 
Esperance<-matrix(NA,nrow=n,ncol=1)   # empty matrix to store 
the stopover duration 
rp<-mvrnorm(n, Mu, Sigma)     # multinomial random trial on 
logit scale 
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# If no intercept (in case of no additive models most of the 
time) 
r <-exp(rp)/(1+exp(rp)) 
# If intercept 
# build up the probabilities on the logit scale using the 
betas by reconstructing the additive effects 
#for (z in 1:n) 
#{ 
# r[z,1] <-rp 
# for (i in 2:length(Mu)) 
# { 
# r[z,i] <-exp(rp[z,1]+rp[z,i])/(1+exp(rp[z,1]+rp[z,i])) 
# } 
#} 
# Stopover durations’ estimations by recursive calculation 
for (nn in 1:n) 
{ 
 phi <-r[nn,]      
  KK <-length(phi) 
  Lifetime=1/(1-phi[KK]) 
 x=Lifetime 
 if (KK>1) 
      { 
      for (i in (KK-1):1) 
       { 
           Lifetime=phi[i]*x 
          x=1+Lifetime 
          } 
          } 
 else 
      { 
      Lifetime=Lifetime*phi[1] 
 
170 
 
      } 
 Esperance[nn,1] <-Lifetime 
} 
 
#writing results  
tabLIFE[l,] <-quantile(Esperance,probs=c(0.5,0.025,0.975)) 
colnames(tabLIFE) <-c('Estimate','LowIC','UpIC') 
 
  
 
171 
 
5.8 CONCLUSIONS – CHAPITRE 2 
 A travers notre étude, nous avons montré comment les méthodes d’analyses de 
données de CMR ont évolué et permettent actuellement de déterminer le temps passé par une 
espèce sur un site. Chez le triton marbré, les informations concernant la phénologie de la 
période de reproduction estimaient la durée de présence de l’espèce dans les mares à 3 mois 
environ, de la fin mars à juillet (Rogeon & Sordello, 2012). Cette période est précédée et suivie 
de migrations depuis et vers un habitat terrestre situé à proximité du site aquatique (moins de 
200 mètres, Jehle & Arntzen, 2000).  
L’exemple proposé dans notre étude n’utilise les données provenant que d’une seule 
mare suivie pendant une saison de reproduction, cependant les informations acquises 
permettent de préciser et de poser des hypothèses quant à la dynamique intra-annuelle de 
colonisation et d’abandon des mares par le triton marbré. Nous avons vu que sur ce site, 
chaque individu n’était pas présent pendant la totalité de la saison de reproduction, le temps 
de présence des femelles étant de 5,63 semaines, et celui des mâles de 3,03 semaines, laissant 
supposer l’existence de contraintes différentes liées au sexe. En effet, les femelles par 
exemple dépensent une énergie supplémentaire lors de la formation des œufs, mais aussi lors 
de la ponte sur le site de reproduction. Le coût lié à la reproduction pourrait donc être plus 
important pour les femelles que pour les males. Peu de tendances ont été reportées à ce sujet 
chez les amphibiens. Arntzen (2002) a par exemple montré pour le genre Triturus (dont fait 
partie le triton marbré) une tendance à un sexe ratio biaisé en faveur des males en début de 
saison, et en faveur des femelles en fin de saison, ce qui laisse à supposer que les males 
arriveraient plus tôt sur le site de reproduction. Même si cette tendance est inverse à celle que 
nous montrons, ces deux exemples montrent l’existence probable de stratégies différentes 
liées au sexe pour cette période de reproduction.  
Le temps passé par les individus sur le site de reproduction est vraisemblablement 
dépendant du temps déjà passé sur le site, et non de la date d’arrivée. Les individus ne restent 
donc pas du début à la fin de la saison pour maximiser le nombre d’opportunités de 
reproduction. Il existerait sans doute un fort coût énergétique à cette période pour les deux 
sexes. Les arrivées des individus sur cette mare de reproduction sont progressives et s’étalent 
sur cinq à six semaines. On peut poser l’hypothèse que ces arrivées progressives pourraient 
être fonction de la capacité des individus à migrer rapidement, notamment grâce à une 
condition corporelle plus importante. Cette condition corporelle plus élevée pourrait 
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également permettre aux individus les plus robustes, arrivés plus tôt, de défendre des 
territoires favorables, et de maximiser ainsi leurs chances de reproduction et le choix de leur 
partenaire.  Chaque individu restant pour une période donnée, les départs de la mare sont eux 
aussi progressifs et il y a donc un renouvellement des individus présents sur la mare durant 
toute la durée de la période de reproduction. Cette particularité permet à nouveau de 
relativiser l’utilisation des techniques de comptage pour estimer directement des effectifs de 
triton marbré sur une mare puisque seule une fraction de la population reproductrice totale 
serait présente sur le site à un instant donné (cf. partie 4 de ce manuscrit). Ce résultat montre 
également que l’utilisation de modèles en population fermée pour l’estimation des effectifs 
d’une population pourraient être avantageusement remplacés par des modèles en population 
ouverte, plus complexes mais permettant de prendre en compte les différentes successions 
d’individus sur le site. Les techniques de comptage aux faibles taux de détection, variable 
dans le temps et dans l’espace, ne permettent donc pas de contacter l’ensemble des individus 
se reproduisant sur un site, même si les passages sont réalisés pendant le pic de reproduction. 
L’étude de la phénologie de reproduction des tritons marbrés sur de nouveaux sites de 
reproduction pour l’espèce permettra de préciser les facteurs qui influent sur la dynamique 
intra-annuelle de l’occupation des mares de reproduction par les populations de triton marbré. 
En effet, la reproduction étant une contribution positive à la valeur sélective des individus 
(Reznick et al., 2000; Harsham & Zera, 2007), ils devraient maximiser le temps passé dans la 
mare mais nos résultats montrent que ce temps est au contraire limité. Le coût de la migration 
en elle-même, ainsi que de possibles coûts dus à la compétition pourraient dont 
contrebalancer les bénéfices attendus de la reproduction. L’étude de sites de reproduction 
abritant des densités très différentes d’individus, et donc des niveaux de compétition 
variables, notamment pour l’accès au partenaire ou à la nourriture, pourrait permettre de 
préciser l’impact de ces coûts liés à la reproduction pour les amphibiens. De même, les 
différences constatées entre sexes qui sont nettes dans notre cas devraient être confirmées 
dans des études ultérieures. Enfin, les coûts énergétiques de cette période de reproduction, à 
laquelle s’ajoutent les migrations, la ponte des œufs pour les femelles, pourraient également 
avoir un impact sur le temps passé dans la mare de reproduction. La prise en compte de 
données biométriques comme la taille et le poids des individus, suivis sur la totalité de la 
saison de reproduction serait particulièrement informative quant au coût énergétique de cette 
période. La condition corporelle des individus peut également influer sur le temps dédié à la 
reproduction, les individus les plus robustes ayant probablement une plus grande capacité à 
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investir une grande quantité d’énergie à la recherche de partenaire, à la parade ou à la défense 
de territoire pour les mâles ou à la ponte d’œufs pour les femelles. Ces coûts énergétiques ont 
été peu étudiés chez les amphibiens mais Lemckert & Shine (1993) ont montré sur la 
grenouille Crinia signifera une corrélation négative entre la condition corporelle en début de 
saison de reproduction et le succès reproducteur.  
Nous avons initié ce type de travail avec les informations recueillies par un travail de 
CMR intensif sur huit mares dont trois ont été suivies pendant deux années successives, pour 
un total de 2231 individus marqués et suivis sur 13 à 17 occasions par saison de reproduction. 
Pour ces individus, nous avons recueilli le sexe, la taille, et le poids, permettant d’obtenir la 
condition corporelle à la première capture pour chaque individu. Nous avons également sur un 
échantillon de mares suivi individuellement l’évolution du poids au cours de la saison à 
chaque capture. Pour chaque mare, une estimation du nombre total d’individus s’y 
reproduisant permet d’obtenir une estimation du niveau de compétition intra-spécifique pour 
l’accès au partenaire, mais aussi à la nourriture. En raison des difficultés rencontrées sur le 
terrain, qui nous ont contraints à arrêter nos échantillonnages pendant de longues périodes, le 
jeu de données lié à cette étude présente une absence de données pendant plusieurs semaines 
sur certains sites. Nous n’avons donc pas pu inclure ce travail à cette thèse, cependant, 
quelques  résultats préliminaires semblent prometteurs. En effet, il semble qu’une arrivée plus 
précoce des femelles soit confirmée sur l’ensemble des sites. C’est également le cas du temps 
passé sur la mare, qui semble systématiquement plus important pour les femelles que pour les 
mâles. Allant à l’encontre des hypothèses que nous pouvions poser initialement, les individus 
les plus petits semblent arriver plus tôt sur le site de reproduction que les individus les plus 
grands, peut être justement pour pouvoir maximiser leurs chances de trouver un partenaire 
rapidement après leur arrivée, et avant que l’ensemble des individus soit présent, limitant ainsi 
l’impact de la compétition. Enfin, les mares où les effectifs sont les plus faibles semblent voir 
les individus arriver plus tôt et rester plus longtemps que les individus issus des mares où 
l’abondance est très élevée. La question du niveau de compétition sur chaque site est peut être 
à nouveau à l’origine de cette observation, l’investissement moindre dans la défense d’un 
territoire et le plus faible niveau de compétition pour l’accès au partenaire pouvant expliquer 
ce résultat. L’ensemble de ces tendances nécessiteront d’être confirmées et complétées grâce à 
des jeux de données plus complets et plus facilement exploitables que les nôtres, et 
permettront sans doute de  compléter les connaissances liées à la biologie évolutive de 
l’espèce. 
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Dans le cadre de l’étude des populations de triton marbré, les informations sur la 
phénologie de la reproduction sont importantes, et notamment dans un contexte de 
changement climatique puisque l’on sait que le cycle de vie cette espèce est largement 
dépendant des conditions météorologiques (Todd et al., 2010). Comme observé sur de 
nombreuses espèces (voir par exemple Parmesan & Yohe, 2003 ; Todd et al., 2010 ; Lane et 
al., 2012), des modifications dans la phénologie consécutive aux modifications du climat 
pourraient être observées pour cette espèce. La méthode de CMR permet de détecter au plus 
tôt ce type de modifications mais également de suivre dans de longues séries temporelles ces 
évolutions. Les informations apportées par cette étude seront également utiles dans le cadre 
du suivi des mesures d’accompagnement mises en place par les maîtres d’ouvrage afin de 
limiter leur impact sur le triton marbré. C’est notamment le cas des transferts d’individus qui 
ont pour but de capturer l’ensemble des individus se reproduisant sur une mare afin de les 
déplacer sur un autre site de reproduction favorable non impacté par le projet. Si chacun des 
individus n’est présent que pendant une fraction de la période de reproduction, le nombre de 
passages nécessaires à la capture de tous les individus devrait être élevé. Les mâles seraient 
les individus présents le moins longtemps sur la mare (3 semaines de présence environ contre 
5 à 6 semaines pour les femelles). Les passages destinés à capturer les individus devraient 
donc être effectués au minimum toutes les trois semaines afin de capturer l’ensemble de la 
population. 
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6. DISCUSSION GENERALE 
 
 En France, même si la loi impose aux aménageurs l’évaluation des impacts 
prévisibles, la mise en place de mesures d’évitement, de réduction et de compensation en 
dernier recours, la méthodologie permettant la mise en œuvre efficace de ces étapes est encore 
peu décrite. Le faible nombre de retours d’expérience est également préjudiciable à la 
synthèse des informations nécessaires à la généralisation des bonnes pratiques. Les mesures 
de compensation en France sont de la responsabilité du maître d’ouvrage, tant financièrement 
que dans leur mise en œuvre. Elles correspondent pour la plupart à la compensation d’un 
éventuel impact résiduel via des actions écologiques (création, restauration de milieux) 
opérées par les maîtres d’ouvrage ou leurs sous-traitants, ou par des agriculteurs volontaires 
qui s’engagent contre rémunération à entretenir ou recréer des milieux d’intérêt écologique 
tels que des mares, des haies, ou des prairies permanentes. Les propositions de 
dimensionnement des mesures de compensation sont à la discrétion des maîtres d’ouvrages, et 
peuvent être basées sur des ratios surfaciques, ou correspondre à des équivalences 
fonctionnelles entre site impacté et mesure de compensation. Les objectifs d’absence de perte 
nette ou de gain de biodiversité après mise en place des mesures de compensation sont peu 
évalués, et ce principalement parce que les connaissances fondamentales et les méthodologies 
pour ces évaluations sont mal définies pour beaucoup d’espèces concernées. Même dans le 
cas de figure où les maîtres d’ouvrage font preuve d’une réelle volonté dans la mise en place 
et l’évaluation de leurs mesures compensatoire, l’obstacle principal reste le manque de 
connaissances fondamentales et la méthodologie qui entrainent des situations où l’on ne sait  
ni où regarder ni quoi regarder. La commission d’enquête sénatoriale à propos de la mise en 
œuvre des mesures de compensation sur des grands projets d’infrastructure dont le rapport 
N°517 a été rendu en 2017 avait pour objectif de « déterminer les difficultés de mise en œuvre 
des mesures de compensation, et (de) formuler des propositions facilitant la conduite de la 
séquence éviter, réduire, compenser (ERC) ». La commission émet dans ce rapport plusieurs 
propositions dans cet objectif d’améliorer la mise en place et le suivi des mesures de 
compensation, parmi lesquelles :  
- « Une meilleure connaissance de la biodiversité et une précision des phénomènes de 
fragmentation des milieux » 
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- « Une plus grande anticipation et une meilleure application de la séquence ERC » 
- « Des méthodologies à améliorer pour une mise en œuvre souple et efficace de la 
compensation » notamment en développant « les éléments de méthodologie permettant 
de disposer d’une approche plus fine du fonctionnement des écosystèmes (…) » 
- « Améliorer la qualité des inventaires initiaux par une harmonisation des méthodes 
applicables » 
- « Une amélioration du suivi dans le temps des mesures de compensation » et 
« harmoniser les méthodes de suivi » 
Par différents aspects, notre travail s’inscrit dans cette démarche d’amélioration des 
suivis grâce à une meilleure connaissance de la biologie de l’espèce mais aussi par une 
évaluation des méthodes qui sont capables de fournir les résultats les plus pertinents pour cet 
objectif. Nous avons montré comment l’utilisation de la modélisation permettait de 
caractériser plus finement la phénologie de l’espèce. La modélisation du temps passé sur la 
mare de reproduction pour le triton marbré, bien que fondamentale dans son approche, a 
permis dans une certaine mesure de préciser les conditions favorables au transfert d’individus, 
et de déterminer plus précisément la saisonnalité à privilégier pour des interventions sur les 
sites de reproduction de l’espèce. L’utilisation de méthodes de modélisation, trop souvent 
uniquement utilisées dans le cadre de recherches universitaires, a donc non seulement des 
implications fondamentales (par exemple le suivi des effets du changement climatique ou 
l’étude des processus évolutifs liés à la compétition) mais a également des implications 
directes dans la conservation et la gestion des espèces.  
Nos résultats montrent que la plupart des techniques de comptage utilisées seules et mises 
en place dans le cadre d’études ayant pour objectif d’évaluer l’état d’une population ne 
permettaient ni de déterminer les effectifs d’individus, ni d’en obtenir un ordre de grandeur. 
Ces études ne permettent pas non plus de comparer l’évolution de populations au cours du 
temps en raison de la variabilité des taux de détection pour les techniques utilisés.  
L’utilisation de méthodes d’analyse statistiques telle que la CMR est donc indispensable pour 
cet objectif. Les suivis d’occurrence, on l’a vu, peuvent être effectués grâce à des techniques 
de détection simples sous réserve d’un nombre de passage suffisant, ou par la technique de 
l’ADNe qui se révèle très efficace et ne nécessite qu’un seul passage sur le terrain (pour un 
taux de détection élevé mais néanmoins imparfait). Enfin, dans un souci d’harmonisation des 
techniques et d’une plus grande standardisation de celles-ci, les perspectives d’utilisation de 
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l’ADNe pour déterminer des effectifs de population, ou des classes d’effectifs dans un 
premier temps est particulièrement intéressante et pourrait déboucher sur une réelle solution 
pour les aménageurs et gestionnaires dans les suivis à grande échelle des dynamiques de 
population. La mise en place et le suivi des mesures de compensation bénéficieraient 
probablement de ce type de techniques fiable, nécessitant peu d’intervention de terrain, et 
permettant des comparaisons temporelles efficaces. Cependant le travail nécessaire à la 
validation de cette méthode est encore très important à l’heure actuelle. 
L’amélioration de la qualité des suivis est indispensable à la conservation des espèces et 
la mise en place de techniques adaptées en est la première étape. Ces conclusions sont 
particulièrement valables pour les espèces discrètes au taux de détection faible et variable 
telles que les amphibiens mais sont également adaptées à l’étude de la plupart des taxons 
(rares sont ceux, s’ils existent, dont le taux de détection est parfait et constant dans le temps et 
dans l’espace) dans le cadre de l’évaluation de suivis des mesures de gestion, de conservation 
ou de compensation d’une part mais aussi plus largement dans l’étude des grandes tendances 
démographiques permettant le classement des espèces en déclin au niveau mondial. La mise à 
disposition large de méthodes de récolte de données et d’analyses pertinentes dans ce cadre 
apporte une réelle plus-value à la compréhension des facteurs de réussite ou d’échec des 
mesures conservatoires mises en place. Cela devrait donc être l’une des priorités dans un 
contexte de déclin global de la biodiversité mondiale. Des efforts sont faits dans ce sens, 
notamment par la diffusion de logiciels d’analyse libres et gratuits, par la formation statistique  
des futurs gestionnaires d’espaces naturels à l’utilisation de ces outils, et par l’augmentation 
des collaborations gestionnaire-maître d’ouvrage-chercheurs. 
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7. PERSPECTIVES 
 
Ce travail de thèse avait initialement deux objectifs : 
- Améliorer l’état des connaissances fondamentales portant sur la dynamique de 
population, les déplacements et la sélection d’habitat pour le triton marbré. 
-  Découlant directement du point précédent, il s’agissait également de constituer un état 
initial permettant d’évaluer à terme les mesures de compensation et d’accompagnement mises 
en place dans le cadre de la construction de l’aéroport du Grand Ouest. 
Le planning des interventions liées au chantier ayant pris un retard important, et les 
conditions de sécurité n’étant pas réunies durant cette étude, nous avons choisi de traiter des 
questions méthodologiques, ne nécessitant pas de séries temporelles de données. Ces aspects 
ne sont pas moins importants puisqu’ils concernent les pratiques réelles d’évaluation de l’état 
d’une population, qui constituent la base du travail de gestion et de la conservation des 
espèces. L’ensemble de nos résultats, discutés ici à la lumière des suivis de mesures de 
compensation, de transferts d’individus, et de leurs implications plus globales dans le cadre de 
la conservation de l’espèce permettent de proposer un ensemble d’axes de travail à privilégier 
par la suite. Certaines de ces propositions faisaient partie de la problématique initiale de notre 
travail et ont déjà été évoquées dans ce manuscrit. Elles constituent la trame des études dont la 
mise en place permettra d’une part d’améliorer l’ensemble des connaissances sur le triton 
marbré, mais également d’alimenter la réflexion sur le dimensionnement, la mise en place et 
le suivi des mesures de compensation sur de grands projets d’infrastructures. 
Une étude méthodologique ayant pour but de faciliter la mise en œuvre des protocoles de 
CMR offrirait une perspective particulièrement intéressante. Un protocole de CMR pourrait 
être mis en place de manière intensive sur un échantillon de sites et permettrait ensuite de 
simuler différents scénarios tels que des fréquences de passage moins élevées ou des périodes 
d’échantillonnage moins étendues que celles que nous avons pu mettre en œuvre. On s’attend 
alors à une diminution de la qualité des résultats. Cependant si cette diminution est acceptable 
pour déterminer les variables usuelles telles que la survie annuelle ou les effectifs, alors on 
peut imaginer que l’utilisation de cette méthode très adaptée à l’étude de la dynamique de 
population de nombreuses espèces puisse être facilitée dans l’ensemble des suivis, et 
améliorerait significativement leur qualité pour un coût moindre. L’acquisition de données 
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précises sur l’espèce permettra in fine une meilleure évaluation des impacts d’un projet de 
construction, une mise en place plus efficace de la séquence ERC, et la possibilité d’accepter 
ou refuser des projets sur la base d’indices non discutables et donc une meilleure acceptabilité 
sociale des projets autorisés. 
Le manque d’informations concernant la partie terrestre du cycle de vie du triton marbré 
est l’un des aspects qui méritent sans doute le plus d’attention lors des travaux futurs sur le 
fonctionnement des populations d’amphibiens et dans le contexte de l’application de la 
séquence ERC. L’étude par télémétrie des déplacements de tritons marbrés dans le cadre de 
transferts d’amphibiens mais aussi dans des situations non perturbées donnera des indications 
quant à l’utilisation de l’habitat terrestre pendant les migrations ou éventuelles dispersions. 
L’étude de la dynamique globale de colonisations/extinctions des sites aquatiques grâce à 
l’ADNe permettra également de préciser les types d’habitats favorisés et évités par l’espèce. 
Ces données fourniront des préconisations de mise en œuvre de mesures de compensation 
mieux ciblées mais permettront aussi une meilleure gestion des espaces naturels au sein de 
l’aire de répartition de l’espèce. Finalement, le manque de connaissances sur la dynamique 
globale de métapopulation des espèces d’amphibiens reste le problème majeur dont découle 
l’ensemble des incertitudes liées à la mise en place et à l’évaluation de mesures de gestion, de 
conservation mais aussi au dimensionnement de mesures d’évitement, de réduction puis de 
compensation pour ces espèces. Dans le cadre de la séquence ERC, la prédiction des impacts 
et de leurs conséquences à long terme sur les populations est à l’heure actuelle rendue 
complexe par ces lacunes fondamentales. Une étude à l’échelle de la totalité d’une 
métapopulation, basée sur des méthodes statistiques prenant en compte les taux de détection 
et estimant de manière non biaisée les effectifs, leurs variations dans le temps et dans l’espace 
et caractérisant également les déplacements des espèces entre patchs d’habitat favorables 
permettrait de mieux comprendre la dynamique dans son ensemble. Une telle étude, 
ambitieuse et permettant la récolte de données sur plusieurs années permettrait de formuler 
des préconisations généralisables pour la mise en place notamment de mesures de réduction et 
d’évitement efficaces basées sur les études d’impact initiales, et limitant le recours aux 
mesures de compensation autant que possible. 
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9. ANNEXE 
 
9.1 ANNEXE 1 
Résultats des échantillonnages effectués grâce à quatre méthodes de comptage sur 16 
mares en Vendée pendant la saison de reproduction 2016. Pour chaque méthode (piège, 
épuisette, épuisette standardisée notée ‘épuisette_std’, et comptages nocturnes à la lampe 
notés ‘lampe’) sont indiqués le nombre de tritons marbrés contactés à chaque session 
d’échantillonnage de la semaine 1 (début de saison de reproduction) à la semaine 14 (fin de 
saison de reproduction). 
 
Méthode Mare 1 2 3 4 5  6 7 8 9 10 11 12 13 14 
piège 1 0 0 0 2 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 2 
piège 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 5 0 0 0 0 1 0 0 1 1 0 0 0 0 0 
piège 6 0 20 15 4 0 2 1 3 8 3 3 0 1 0 
piège 7 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 8 3 4 6 19 7 6 2 5 8 4 9 4 7 3 
piège 9 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 4 0 2 
piège 10 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 11 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 12 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 13 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 14 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 
piège 15 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
piège 16 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
épuisette 1 0 6 0 4 6 7 5 8 5 5 0 0 0 0 
épuisette 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
épuisette 3 3 2 0 8 1 2 10 14 28 24 20 23 15 21 
épuisette 4 0 0 0 1 0 2 3 1 2 3 2 1 1 1 
épuisette 5 0 1 2 0 0 1 8 8 7 2 3 2 0 0 
épuisette 6 27 16 22 16 34 23 21 11 17 54 16 16 6 8 
épuisette 7 3 5 8 5 11 8 8 8 10 13 2 0 1 0 
épuisette 8 56 42 61 112 100 123 73 126 73 135 60 101 24 26 
épuisette 9 0 0 0 0 4 3 10 8 3 3 3 2 5 2 
épuisette 10 0 0 0 1 0 1 0 0 1 0 0 0 1 0 
épuisette 11 0 0 0 1 0 1 1 1 0 2 0 2 1 0 
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épuisette 12 0 0 1 1 2 0 0 1 1 0 0 0 0 0 
épuisette 13 0 0 0 0 0 1 1 3 2 2 0 1 3 3 
épuisette 14 0 0 0 1 0 0 0 2 0 3 1 2 5 2 
épuisette 15 0 0 0 0 1 0 2 2 3 0 1 0 2 3 
épuisette 16 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 0 
épuisette_std 1 0 1 0 2 2 1 1 1 0 2 0 0 0 0 
épuisette_std 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
épuisette_std 3 2 2 0 1 0 0 0 0 1 0 1 3 0 1 
épuisette_std 4 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 
épuisette_std 5 0 1 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 
épuisette_std 6 2 4 0 3 6 6 4 2 1 4 0 1 0 0 
épuisette_std 7 0 1 3 0 1 3 4 2 1 3 0 2 0 0 
épuisette_std 8 0 3 4 13 10 5 12 4 10 4 5 4 2 2 
épuisette_std 9 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 2 1 0 0 
épuisette_std 10 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
épuisette_std 11 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 
épuisette_std 12 0 1 0 1 1 2 1 0 0 0 0 0 0 0 
épuisette_std 13 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 2 
épuisette_std 14 0 0 0 0 1 0 1 1 0 3 0 0 0 0 
épuisette_std 15 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 
épuisette_std 16 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 1 1 0 0 
lampe 1 0 3 0 2 3 1 1 0 2 0 0 2 0 0 
lampe 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
lampe 3 0 0 0 2 0 0 0 2 1 2 1 0 0 1 
lampe 4 0 3 0 3 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 
lampe 5 0 5 6 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 
lampe 6 0 1 2 2 1 0 0 0 0 0 1 1 1 0 
lampe 7 0 2 0 0 1 0 1 3 0 0 0 0 0 0 
lampe 8 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 1 1 0 1 
lampe 9 0 0 0 4 2 1 11 0 3 6 3 8 6 3 
lampe 10 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
lampe 11 0 0 0 0 0 0 2 0 2 2 0 2 0 0 
lampe 12 0 3 0 4 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 
lampe 13 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 2 
lampe 14 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 2 1 0 0 
lampe 15 1 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 1 0 0 
lampe 16 0 1 0 0 0 0 2 1 0 1 1 1 0 0 
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Résumé 
 
La perte d’habitat et la fragmentation sont les 
principales causes de déclin des amphibiens en 
Europe de l’ouest. Malgré les réglementations mises 
en place concernant la construction de nouvelles 
infrastructures, le manque de connaissances 
fondamentales rend difficiles l’évaluation des 
impacts ainsi que la mise en place de solutions 
efficaces pour conserver la biodiversité. En se basant 
sur l’exemple du triton marbré (Triturus 
marmoratus), ce travail vise à évaluer la pertinence 
des méthodes de terrain disponibles et de 
modélisation nécessaires à la caractérisation de la 
dynamique des populations chez cette espèce. Pour 
ce faire, deux populations de tritons marbrés (Loire 
Atlantique et Vendée) ont été étudiées.  
Dans une première partie nous avons montré que 
dans le cadre de la caractérisation quantitative de la 
dynamique d’une population, les informations 
apportées par Capture-Marquage-Recapture (CMR) 
sont les seules à pouvoir prendre en compte le taux 
de détection faible et hétérogène de l’espèce, 
contrairement aux méthodes dites « traditionnelles ». 
L’ADN environnemental permet d’estimer 
l’occurrence efficacement mais la possibilité d’une 
utilisation pour estimer des abondances absolues ou 
relatives reste une perspective non aboutie.  
Nous avons ensuite montré comment des approches 
de modélisation permettent de déterminer le temps 
passé par une espèce sur un site. Appliquées au triton 
marbré, ces méthodes permettent de mettre en 
évidence une phénologie non synchronisée entre les 
individus pour la période de reproduction. Ces 
résultats permettent définir les méthodes adaptées 
pour les suivis quantitatifs et spatio-temporels des 
populations d’urodèles. 
 
Abstract 
 
Habitat loss and fragmentation the main causes of 
amphibian’s decline in Western Europe. In spite of 
regulations concerning the construction of new 
infrastructures, the lack of fundamental knowledge 
makes difficult the evaluation of the impacts as well 
as the implementation of effective solutions to keep 
biodiversity. Using the example of the marbled newt 
(Triturus marmoratus), this work aimed at 
estimating the relevance of the available field and 
modeling methods necessary for the characterization 
of this species’ population dynamics. Two 
populations of marbled newts (Loire Atlantique and 
Vendée) were studied.  
 
In the first part, we showed that within the 
framework of the quantitative characterization of 
population dynamics, the information brought by 
Capture-Recapture (CR) is the only one to be able to 
take into account the low and heterogeneous 
detection rate for this species, contrary to the 
“traditional” methods. Environmental DNA allows 
estimating occurrence effectively but the possibility 
of a use to estimate absolute or relative abundance 
stays poorly accomplished. 
 
We then showed how modeling approaches allow to 
estimate time spent at a site. Applied to the marbled 
next, those methods allow highlighting a particular 
and not synchronized breeding phenology for the 
species. Our results allow defining the most adapted 
methods for quantitative and spatiotemporal surveys 
of urodèle species. 
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